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 Kurzfassung / Abstract 
  
Kurzfassung 
Aufgrund der Bundesbodenschutzverordnung (BBodSchV) aus dem Jahr 1999 sah 
der wissenschaftliche Beirat „Bodenschutz beim BMU“ einen erheblichen F+E-Bedarf 
in der Erstellung sowie der Validierung rechnerischer Stofftransportmodelle für die 
ungesättigte Bodenzone. Vor diesem Hintergrund wurde vom Bundesministerium für 
Bildung und Forschung (BMBF) ein Forschungsverbund unter dem Titel „Prognose 
des Schadstoffeintrages in das Grundwasser mit dem Sickerwasser (Sickerwasser-
prognose)“ initiiert mit dem Ziel, Stoffeinträge in das Grundwasser, die von festen, 
schwach belasteten „Abfällen zur Verwertung“, Recyclingprodukten oder kontami-
niertem Material ausgehen, quantifizierend zu prognostizieren. 
Gefährdungsabschätzungen für das Grundwasser basieren in der Praxis in der Regel 
auf einem reduzierten Parametersatz, der, neben allgemeinen Angaben zu einem 
betroffenen Standort, lediglich Analysen zum Feststoffgehalt sowie zu Eluatkon-
zentrationen (z. B. nach DIN 38414-4 S4) umfasst. 
Vor diesem Hintergrund wurde das bestehende Stofftransportmodell SISIM in Bezug 
auf den Einfluss der Dispersion, präferenzieller Fließwege, des biologischen Abbaus 
und weiterer wesentlicher Einflussparameter in der Form erweitert resp. überarbeitet, 
dass das Modell auch weiterhin den Anforderungen der Praxis nach einem einfa-
chen, anwenderfreundlichen Instrument zur Sickerwasserprognose entspricht. 
Eine wesentliche Eingabegröße stellt die Definition eines funktionalen Schadstoffein-
trages (Auslaugungsfunktion) dar, der in geeigneter Form aus den vorhandenen Ana-
lysedaten i. d. R. aus von Eluatkonzentrationen abgeleitet werden muss. Für diese 
Transformation wurde im Rahmen dieser Arbeit eine Methodik entwickelt, die einen 
wichtigen Beitrag in der kontrovers geführten Diskussion zur Übertragung einer Elu-
atkonzentration auf eine repräsentative, den Vorgaben der BBodSchV genügenden 
Sickerwasserkonzentration leisten kann. 
Die Eignung des Verfahrens zur Sickerwasserprognose, das ausführlich am Beispiel 
des Sulfats dargestellt ist, konnte durch den Vergleich mit Konzentrationsmessungen 
aus aufwändigen Lysimeterversuchen, durchgeführt im Rahmen des Forschungsver-
bundes „Sickerwasserprognose“, grundsätzlich bestätigt werden. Darüber hinaus 
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wurde für die Simulation von Schwermetallen ein frachtbasierter Bewertungsansatz 
entwickelt, der auf schwerlösliche organische Schadstoffe durch die Berücksichti-
gung eines differenzierten Abbauterms übertragbar ist. 
Aus der vorliegenden Arbeit ergeben sich wesentliche Kernergebnisse für die Praxis: 
• einfache Gefährdungsabschätzung für das Grundwasser ausgehend von ge-
genwärtigen oder zukünftigen Schadstoffeinträgen über das Sickerwasser in 
das Grundwasser; 
• besonderer Praxisbezug durch inputdatenoptimierten Eingabeparametersatz; 
• Gefährdungsabschätzung basierend auf kostengünstigen Elutionsversuchen. 
 
 
Abstract 
As a result of the Federal German Soil Protection Act (Bundes-Bodenschutz- und 
Altlastenverordnung - BBodSchV) of 1999 the scientific advisory committee “Boden-
schutz beim BMU” identified a considerable demand for R&D in the creation and 
validation of calculative solute transport models for the unsaturated soil zone. Against 
that background the Federal Ministry for Education and Science (Bundesministerium 
für Bildung und Forschung – BMBF) initiated a research association named “progno-
sis of the seepage based pollutant impact into the groundwater (seepage water 
prognosis)” to predict groundwater impact, coming from low polluted “recovery-
waste”, recycling products or contaminated material. 
Risk assessment for groundwater in practice is usually based on a reduced parame-
ter set, which comprises, besides abstract site specific information, merely analyses 
concerning solid contents and eluate concentrations (for example DIN 38414-4 S4). 
With this in mind the existing solute transport model SISIM was upgraded or revised 
related to the impact of dispersion, preferential flow, biodegradation and further es-
sential parameter that way that the model further on accords to the needs in practice 
for a simple and user-friendly instrument for groundwater risk assessment. 
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An important parameter is described by the definition of a functional pollutant input, 
which has to be derived from existing analysing data, normally eluate concentrations. 
For this transformation a methodology was developed within the scope of this thesis, 
which can achieve an important contribution in the controversial discussion about the 
translation of eluate concentrations into a representative seepage water concentra-
tion, adequate to the BBodSchV  
The applicability of the method to the seepage water prognosis, demonstrated by the 
example of sulphate in detail, could be verified basically by the comparison with 
measured concentrations generated from extensive lysimeter tests, accomplished 
within the research association “Groundwater risk assessment”. 
In addition a mass based approach of assessment was developed, which is assign-
able on hardly soluble organic pollutants by considering a differentiated term of deg-
radation. 
Important key results for praxis use arising from this thesis are: 
• Simple risk assessment for groundwater based on existing or prospective pollut-
ant impact with seepage water into the groundwater; 
• Special reference to the needs in praxis by an optimised parameter set; 
• Risk assessment based on economic elution tests. 
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Lysimeter (TL/BO); Vergleichslysimeter (VL); SISIM-Simulation; Summe 
aus SISIM-Simulation und VL (nicht dargestellt: Messwert 463/249,7) 
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1. Einleitung 
 
„Die Neugier steht immer an erster Stelle eines Problems, das gelöst werden 
will.“ 
(Galileo Galilei) 
 
Das Bundesministerium für Umwelt, Naturschutz und Reaktorsicherheit misst dem 
Schutz des Grundwassers als wesentliches Element des Naturhaushaltes, als ökolo-
gisch wichtigem Teil des Wasserkreislaufes sowie als wichtigste Trinkwasserres-
source Deutschlands einen hohen Stellenwert bei. Als Grundwasser wird dabei alles 
unterirdische Wasser in der Sättigungszone, das in unmittelbarer Berührung mit dem 
Boden oder dem Untergrund steht, bezeichnet.  
Dem Medium „Boden“, das den Grundwasserleiter überdeckt resp. umgibt, kommt 
nach dieser Definition eine besondere Bedeutung für den Schutz des Grundwassers 
zu. Dieser Aspekt wird auch von dem Bundesbodenschutzgesetz aufgegriffen 
(BBodSchG 1998), nach dem der Boden u. a. eine natürliche Funktion als „Abbau-, 
Ausgleichs- und Aufbaumedium für stoffliche Einwirkungen auf Grund der Filter-, Puf-
fer- und Stoffumwandlungseigenschaften, insbesondere auch zum Schutz des 
Grundwassers“ erfüllt (BBodSchG, § 2, Abs. 2, Nr. 1c). 
Die Abschätzung der stofflichen Einwirkungen „unter Berücksichtigung von Konzent-
rationen und Frachten“, die über das Sickerwasser „in überschaubarer Zukunft“ in 
das Grundwasser gelangen können, wird nach der Bundesbodenschutzverordnung 
(BBodSchV 1999) als „Sickerwasserprognose“ bezeichnet. Diese Abschätzung kann 
nach Anhang 1, Nr. 3.3 BBodSchV annäherungsweise u. a. auf der Grundlage von 
In-situ-Untersuchungen oder auf der Grundlage von Materialuntersuchungen im La-
bor (Elution, Extraktion), auch unter Anwendung von Stofftransportmodellen erfolgen. 
Zum Zeitpunkt der Veröffentlichung der BBodSchV im Jahr 1999 sah der wissen-
schaftliche Beirat „Bodenschutz beim BMU“ einen erheblichen F+E-Bedarf in der Er-
stellung sowie der Validierung rechnerischer Stofftransportmodelle. Vor diesem Hin-
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tergrund wurde vom Bundesministerium für Bildung und Forschung (BMBF) ein For-
schungsverbund unter dem Titel „Prognose des Schadstoffeintrages in das Grund-
wasser mit dem Sickerwasser (Sickerwasserprognose)“ initiiert mit dem Ziel, Stoffein-
träge in das Grundwasser, die von festen, schwach belasteten „Abfällen zur Verwer-
tung“, Recyclingprodukten oder kontaminiertem Material ausgehen, quantifizierend 
zu prognostizieren. Die fachlich begründeten Verfahrensvorschläge, die auf experi-
mentellen und rechnerischen Untersuchungsmethoden und Prognosemodellen ba-
sieren sollten, müssen eine justitiable Bewertung der Grundwasserbelastung unter 
realistischen Verhältnissen erlauben und für einen beschreibbaren Gültigkeitsbereich 
anwendbar sein (BMBF 1999). 
Der Nachweis der Justiziabilität eines Simulationsmodells zur Prognose des Schad-
stofftransportes durch die ungesättigte Bodenzone ist eng verknüpft mit der Verifizie-
rung des Modells an realen Verhältnissen. Diese sehr aufwändige Methode zur Beur-
teilung der Eignung eines Modells/Modellansatzes für die Sickerwasserprognose 
wird in dem BMBF-Verbundvorhaben „Sickerwasserprognose“ durch die zeitgleiche 
Durchführung dreier Forschungsschwerpunkte ermöglicht. In einem ersten Schritt 
wurden geeignete Referenzmaterialien hergestellt, deren Einsatz an unterschiedli-
chen Standorten vergleichbare, im Idealfall gleiche Belastungssituationen erzeugen. 
Diese wurden daran anschließend an die Teilprojekte „Quellstärke“ zur Ermittlung 
des Auslaugverhaltens der Materialien als Eingangsgröße für die späteren modellba-
sierten Simulationen („Transportprognose“) sowie an die Betreiber der Lysimeter zur 
Ermittlung des realen Stofftransportes durch die ungesättigte Bodenzone ausgege-
ben. Der Vergleich der Simulationsergebnisse mit den gemessenen, per definitionem 
realen Stoffkonzentrationsverläufen in den Lysimetern markiert den eigentlichen Veri-
fizierungsprozess. 
Die Daten werden nach Ablauf der Versuche zusammengetragen und projektüber-
greifend dahingehend ausgewertet, dass Übereinstimmungen resp. Abweichungen 
zwischen simulierten und gemessenen Daten identifiziert und interpretiert werden, 
um abschließend Empfehlungen für den Einsatz von Prognosemodellen zur Sicker-
wasserprognose unter gegebenen Randbedingungen formulieren zu können. 
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Neben weiteren Modellen, wie z. B. Hydrus, SIWAPRO oder SMART wurde auch 
das Simulationsmodell SISIM (SIckerwasser SIMulation) in den Forschungsverbund 
aufgenommen.  
Das Simulationsmodell SISIM basiert im Gegensatz zu den zahlreichen numerischen 
Modellen  auf  der  Kaskadengleichung.  Dieser  Ansatz  setzt  einen  gleichmäßigen 
Sickerwasserfluss durch die ungesättigte Bodenzone voraus. Die Zielsetzung des 
Modells liegt folglich nicht in der exakten Abbildung von Wassergehaltsschwankun-
gen im Boden resp. der damit verknüpften Konzentrationsschwankungen der im Si-
ckerwasser gelösten Schadstoffe. 
Es soll vielmehr der durchschnittliche Schadstofftransport durch die ungesättigte Bo-
denzone mit dem Sickerwasser prognostiziert werden. Der Einfluss komplexer 
Transport-Phänomene, wie z. B. des präferenziellen Flusses, der aufgrund seines 
heterogenen Charakters nur mit großen Schwierigkeiten durch einen rein mathemati-
schen, ggf. numerischen Formalismus beschrieben werden kann, oder auch der Ein-
fluss der Dispersion, werden dabei vereinfacht berücksichtigt. 
Diese Effekte entziehen sich weitgehend einer analytischen Beschreibung, da sie 
sowohl in ihrer räumlichen Ausdehnung als auch in ihrer zeitlichen Dynamik nicht 
exakt erfassbar resp. beschreibbar sind. SISIM trägt diesem Umstand dahin gehend 
Rechnung, dass es den Einfluss dieser Transporteffekte im Sinne eines vorsorgen-
den Grundwasserschutzes in einer konservativen Abschätzung als Durchschnitts-
größe modelltheoretisch erfasst. 
Unter einer konservativen Abschätzung des Schadstofftransportes durch die unge-
sättigte Bodenzone bis zum Grundwasserleiter wird in diesem Zusammenhang der 
Ansatz verstanden, die realen Verhältnisse im Boden dahingehend vereinfachend 
abzubilden, dass mit ausreichender Wahrscheinlichkeit die modellbasierte Prognose 
der maximalen Konzentration am Ort der Beurteilung den realen Parameter „Kon-
zentration am Ort der Beurteilung“ moderat überschätzt. 
 
 
 1. Einleitung 
4 1. Einleitung 
Die exakte Wiedergabe der realen Verhältnisse im Boden - eine häufig vorgebrachte 
Forderung an Transportmodelle - ist aus unterschiedlichen Gründen nur begrenzt 
möglich. So ist es beispielsweise unmöglich, ein Bodenvolumen in seiner Heteroge-
nität statisch, geschweige denn in seiner zukünftigen Entwicklung dynamisch exakt 
zu erfassen und modelltheoretisch zu beschreiben. Die Kapitel 2 „Bodenkundliche 
Grundlagen des Sickerwassertransportes in der ungesättigten Zone“ und 3 „Eigen-
schaften ausgewählter Schadstoffe“ dokumentieren ansatzweise diese Komplexität 
und lassen erahnen, welche Schwierigkeiten in der Abbildung eines Standortes in 
einem Modell bestehen. Hinzu kommen in der Regel die Anforderungen an die Wirt-
schaftlichkeit einer Untersuchung resp. einer Gefährdungsabschätzung. Aufwändige 
Methoden zur Untersuchung der Bodenmatrix oder des Schadstoffinventars kommen 
in der Praxis aus wirtschaftlichen Überlegungen nur selten zur Anwendung. Vielmehr 
wird der Versuch unternommen, die komplexe Boden-Schadstoffmatrix durch ein-
fachste Bodenuntersuchungen zu erfassen. Hier ist an erster Stelle der Elutionsver-
such nach DIN 38414-4 (S4-Versuch) zu nennen, dessen größter Vorteil nicht in der 
Präzision der Wiedergabe realer Verhältnisse liegt sondern vielmehr darin, dass es 
sich dabei um einen einfachen, normierten und insbesondere kostengünstigen Ver-
such handelt. 
Darüber hinaus basieren Risikoabschätzungen häufig auf einem eingeschränkten 
Eingabeparametersatz, der eine „exakte“ Simulation ausschließt. Die Erfassung ei-
nes Bodenprofils inkl. einer potenziellen Schadstoffquelle in seiner räumlichen Varia-
bilität erfordert die Entnahme und Analyse einer Vielzahl von Bodenproben, die in der 
Praxis aus wirtschaftlichen Gründen nicht realisiert werden. 
Komplexe Modelle, die die Eingabe von zahlreichen Eingabeparametern erfordern, 
sind vor diesem Hintergrund ebenso auf die Annahme von Durchschnittswerten an-
gewiesen, wie vergleichsweise einfachere Modelle. Häufig werden in diesem Fall 
modellübergreifend ähnliche maximale Konzentrationen am Ort der Beurteilung si-
muliert, wie ein Modellvergleich in Kapitel 7 zeigt. 
Vor diesem Hintergrund stellt sich als zentrales Thema die Frage, ob die modellba-
sierte Sickerwasserprognose auf der Grundlage einfacher Laborversuche zu sinnvol-
len Ergebnissen führen kann.  
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Es wird in der Praxis kaum möglich sein, die Konzentrationsverteilung eines Schad-
stoffes auf einer Fläche von mehreren Quadratmetern bis hin zu hektargroßen Flä-
chen auf der Grundlage von Laborversuchen am Ort der Beurteilung exakt zu prog-
nostizieren. Tatsächlich wird die Ungenauigkeit der Transportprognose über die Va-
riabilität der Elutionsversuche hinaus noch durch nicht kalkulierbare Effekte, wie bei-
spielsweise den nicht zu prognostizierenden zukünftigen Niederschlag, die Tempera-
turverteilung oder auch die Entwicklung der Bodenmatrix verstärkt. Selbst die kom-
plexesten Transportmodelle werden auf dieser Basis keine „realen“ Konzentrations-
verläufe prognostizieren können. Dabei ist zu berücksichtigen, dass die im Boden 
auftretenden Konzentrationsverläufe im Feld kaum erfasst werden können und die 
zuvor getroffene Aussage somit rein theoretischer Natur ist. 
Aus der Unsicherheit der Prognose, die sich aus 
• der nicht erfassbaren Komplexität der Boden-/Schadstoffmatrix, 
• der nicht prognostizierbaren zukünftigen Entwicklung des Bodens oder des 
Klimas und 
• der in der Regel nicht gegebenen Möglichkeit der Verifizierung 
ergibt, kann jedoch nicht abgeleitet werden, dass die modellbasierte Sickerwasser-
prognose keine sinnvollen Ergebnisse liefert. 
Verifizierbar oder nicht, liefern Transportmodelle wichtige Informationen im Rahmen 
der Risikoabschätzung, die nicht gleichzusetzen sind mit der einfachen Berechnung 
einer Konzentration am Ort der Beurteilung.  
Der „Ort der Beurteilung“ stellt sich in der Realität vielmehr als „Fläche bzw. Raum 
der Beurteilung“ dar, auf der bzw. in dem sich eine Bandbreite von Konzentrationen 
einstellen wird, die nicht allein durch die maximale Konzentration ausreichend darge-
stellt werden können. Für die vom Gesetzgeber geforderte Berücksichtigung des 
Frachteintrages muss tatsächlich die gesamte Konzentrationsverteilung herangezo-
gen werden, um realistische Ergebnisse zu erzielen. 
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Zu diesem Zweck eröffnen Transportmodelle die Möglichkeit, die Bandbreite an mög-
lichen Konzentrationen über Mehrfachsimulationen abzuschätzen, die unter jeweils 
variierenden Randbedingungen durchgeführt werden. Es können so unterschiedliche 
Szenarien durchgespielt werden, die ohne Modellunterstützung kaum abschätzbar 
sind, wie z. B.: 
• Wie entwickelt sich der Konzentrationsverlauf in der ungesättigten Bodenzone 
bei einer zukünftigen pH-Wert-Verschiebung? 
• Mit welchem PAK-Eintrag ist zu rechnen bei unterschiedlichen Bioabbausze-
narien? 
• Etc. 
Für den speziellen Fall eines reduzierten Eingabeparametersatzes wurde das Modell 
SISIM entwickelt, dessen erforderliche Eingabedaten auf ein sinnvolles und notwen-
diges Maß beschränkt wurden. Die Durchführung von Mehrfachsimulationen wird 
durch diese Struktur von SISIM erheblich vereinfacht. 
Über die Weiterentwicklung von SISIM hinaus, wird im Rahmen dieser Arbeit die 
kontrovers diskutierte Frage nach der Aussagekraft von Elutionsversuchen behan-
delt. Es wird in Kapitel 5 ein standardisierter Ansatz vorgestellt, der es ermöglicht, 
dem eindimensionalen Ergebnis aus einem Batchversuch eine dynamische Quell-
stärkekonzentrationsfunktion zuzuordnen. Dabei werden vorwegnehmend bereits 
erste SISIM-Simulationen dargestellt, während sich die eingehende Beschreibung 
von SISIM sowie aller Erweiterungen des Modells in Kapitel 6 anschließt. 
Die Transformation der im Labor ermittelten Konzentration, die eine Momentaufnah-
me einer begrenzten Bodenprobe darstellt, in eine Funktion der Zeit ist zwingend 
erforderlich für die Durchführung einer Transportprognose, die die zeitliche Entwick-
lung eines Konzentrationsverlaufes in der ungesättigten Bodenzone darstellen soll. 
So ist beispielsweise bei löslichen Stoffen davon auszugehen, dass mit zunehmen-
der Zeit die Intensität der Schadstofflösung resp. des Schadstoffeintrages in die un-
gesättigte Bodenzone abnehmen wird. Diese Entwicklung muss in einem Transport-
modell berücksichtigt werden, so dass die Angabe einer Einzelkonzentration bei-
spielsweise aus dem S4-Versuch nicht ausreichend ist. 
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In Kapitel 5 und Kapitel 8 werden die Informationen aus dem Forschungsverbund 
„Sickerwasserprognose“ zum „realen“ Konzentrationsverlauf, ermittelt aus den Lysi-
meterversuchen, den mit SISIM simulierten Konzentrationsverläufen gegenüberge-
stellt und bewertet. Dabei werden - soweit möglich - die Daten des Eingangssignals 
(Quellstärke), die ebenfalls im Rahmen des Forschungsverbundes erhoben wurden, 
als direkte Grundlage zur Bestimmung einer Ausgleichsfunktion herangezogen. 
Die Simulationen auf Basis der gemessenen Quellstärke sowie des standardisierten 
Ansatzes mit SISIM werden mit den real erhobenen Lysimeterdaten verglichen und 
abschließend  bewertet.  Das  Ergebnisspektrum  reicht  dabei  von  einer sehr guten 
Übereinstimmung des prognostizierten SISIM-Konzentrationsverlaufes mit den Lysi-
meterdaten bis hin zu deutlichen Diskrepanzen, die jedoch zum Teil auch auf Rand-
effekte, wie z. B. bestehende Hintergrundbelastungen in der Transportstrecke, zu-
rückzuführen sind. Die anschließende Interpretation der Simulationsergebnisse stellt 
sowohl die Stärken als auch die Schwächen der zahlreichen Simulationen heraus 
und dokumentiert die Qualität des Transportmodells SISIM unter Berücksichtigung 
wichtiger Randbedingungen, auch unter dem Ansatz eines elutionsversuchbasierten, 
standardisierten Ansatzes zur Ableitung einer Quellstärkefunktion. 
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2. Bodenkundliche Grundlagen des Sickerwassertranspor-
tes in der ungesättigten Zone 
 
„Der Beginn aller Wissenschaften ist das Erstaunen, dass die Dinge so sind, 
wie sie sind.“ 
(Aristoteles) 
 
Der Boden ist Teil der obersten Erdkruste. Er ist nach unten durch festes oder locke-
res Gestein, nach oben durch eine Pflanzendecke oder den Luftraum begrenzt, wäh-
rend er zur Seite in benachbarte Böden übergeht (BLUME 1990). Der Boden selbst 
enthält in seinen Hohlräumen Wasser, meist auch Luft und im oberen Teil organische 
Substanz und lebendige Organismen (DIN 4047-3). Der Bereich des Bodens, der in 
seinen Hohlräumen Wasser und Luft enthält, wird ungesättigte Bodenzone genannt. 
Der Boden im Sinne der Bodenkunde endet an dem Übergang zum Locker- bzw. 
Festgestein. 
Die ungesättigte Zone geht bei ausreichendem Grundwasserflurabstand über den 
Boden hinaus in die ungesättigte Gesteinszone über. Dieser Bereich wird nach unten 
gegen das Grundwasser resp. die scheinbare Grundwasseroberfläche abgegrenzt, 
die die Grenze zur gesättigten Zone markiert. Die scheinbare Grundwasseroberflä-
che berücksichtigt gegenüber der Grundwasseroberfläche den geschlossenen Kapil-
larraum, d. h. den Bereich, der durch kapillaren Aufstieg des Grundwassers vollstän-
dig gesättigt ist. Der kapillare Aufstieg reicht über den geschlossenen in den offenen 
Kapillarraum und damit in die ungesättigte Zone hinein (vgl. Abb. 2.1). 
Für die Simulation des Schadstofftransportes ausgehend von der Geländeoberfläche 
in das Grundwasser sind demnach die ungesättigte Bodenzone, die ungesättigte 
Gesteinszone sowie der geschlossene Kapillarraum relevant, die in Abbildung 2.1 in 
dem Begriff „Sickerraum“ zusammengefasst sind. 
Das Bundesbodenschutzgesetz (BBodSchG) begreift den Sickerraum resp. die obe-
re Schicht der Erdkruste, sofern sie Träger von Bodenfunktionen nach BBodSchG 
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§ 2, Abs. 2 ist, abweichend von der o. g. Definition als Boden. Der Übergang von der 
Bodenschicht nach BBodSchG in das Grundwasser markiert den Ort der Gefahren-
beurteilung für das Grundwasser (BBodSchV, § 3, Abs. 4), d. h. den Punkt, an dem 
die Prüfwerte der Bundesbodenschutzverordnung (BBodSchV, Anhang 2, Nr. 3.1; 
Wirkungspfad Boden-Grundwasser) im Sickerwasser eingehalten werden müssen. 
Im weiteren Verlauf der Arbeit wird in Anlehnung an die Definition des BBodSchG der 
gesamte Sickerraum von der Geländeoberfläche bis zur Grundwasseroberfläche als 
ungesättigte Bodenzone bezeichnet. 
  
Abbildung 2.1: Begriffe für den Bereich der ungesättigten Bodenzone 
(Auszug aus DÖRHÖFER 1999) 
Die Veränderung der Sickerwasserkonzentration während des Transportes durch die 
ungesättigte Bodenzone wird durch natürliche Funktionen des Bodens hervorgeru-
fen, die in § 2, Abs. 2 BBodSchG genauer definiert sind. „Der Boden erfüllt im Sinne 
dieses Gesetzes natürliche Funktionen als Abbau-, Ausgleichs- und Aufbaumedium 
für stoffliche Einwirkungen auf Grund der Filter-, Puffer- und Stoffumwandlungsei-
genschaften, insbesondere auch zum Schutz des Grundwassers.“ 
Evapotranpirations-Zone 
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Für ein geeignetes Modell zur Sickerwasserprognose müssen diese Funktionen des 
Bodens sinnvoll im Sinne einer vereinfachten Abbildung des komplexen Systems 
Boden quantifiziert werden. Die Darstellung des Bodens in einem Prognosemodell 
führt gegenüber den realen Verhältnissen zu veränderten Randbedingungen, die das 
simulierte Transportverhalten eines Stoffes in der ungesättigten Bodenzone beein-
flussen. Vor diesem Hintergrund ist es erforderlich, die für den Stofftransport be-
stimmenden Parameter zu identifizieren und in einen modellkonformen mathemati-
schen Ansatz zu übertragen. Vereinfachungen durch den Ausschluss von Parame-
tern oder die Übertragung eines komplexen Systems in einen modelltheoretischen 
Formalismus sind zu dokumentieren und deren Auswirkungen auf das Simulations-
ergebnis durch geeignete Verfahren abzuschätzen. Dabei bilden die Grundlagen der 
Bodenkunde die Basis für die Generierung eines quasi-äquivalenten Modellbodens 
zur Durchführung einer Sickerwasserprognose (vgl. Abb. 2.2). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 2.2: Übertragung eines realen, komplexen Bodensystems in einen idea-
lisierten quasi-äquivalenten Modellboden (PAYER 1998) 
Modellboden Realboden 
A 
C
B 
A-Horizont 
B-Horizont 
C-Horizont 
anstehendes 
Gestein 
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2.1 Standardisierung von Bodenprofilen 
Den Beginn der Bodenbildung beschreibt der Prozess der Lithogenese - der Ge-
steinsbildung. Zu Beginn der Bildung der Erdkruste stieg glutflüssige Schmelze, de-
ren Elemente wie z. B. Kalzium, Magnesium oder Silizium über die Art des Aus-
gangsgesteins entscheiden, aus dem Erdrindenbereich auf und erstarrt (SCHLICHTING 
1993). 
Einflüsse wie Temperaturschwankungen, Niederschläge oder mikrobiologische Pro-
zesse führen zu einer Verwitterung des Gesteins. Das verwitterte Material kann 
durch Eis, Wasser oder Wind abgetragen oder ausgewaschen werden. Dort, wo das 
Material abgelagert wird, bilden sich unverfestigte Sedimente. Obwohl das Sediment 
nur etwa 8 % der Erdkruste ausmacht, bedeckt es doch etwa 75 % der Erdoberfläche 
(SCHEFFER 2002). 
Das Sediment bildet die Grundlage für die organische Substanz. Abgestorbene 
pflanzliche und tierische Stoffe führen zu einer weiteren Veränderung des Standortes 
- der Boden wird gebildet. Dieser Prozess, der Pedogenese genannt wird, kann zu-
sammenfassend als „Veränderung von mineralischen und organischen Gesteinen 
sowie von Pflanzen- und Tierresten durch physikalische, chemische und biologische 
Prozesse der Verwitterung und Zersetzung, der Umbildung und Neubildung sowie 
der internen Verlagerung von Bodenstoffen in festem oder gelöstem Zustand ..., un-
ter Ausbildung einer durch Bodenhorizonte gekennzeichneten Pedosphäre“ verstan-
den werden (KUNTZE 1994; vgl. Abb. 2.1.1). 
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Abbildung 2.1.1: Schematische Darstellung der Pedogenese 
(MICROSOFT ENCARTA ENZYKLOPÄDIE 1998) 
Im Laufe der Bodenentwicklung bilden sich Lagen mit unterschiedlichen Eigenschaf-
ten aus. Die Kennzeichnung dieser Bodenschichten orientiert sich einerseits an der 
Horizontlage (vgl. Tab. 2.1.1), andererseits an dem Zustand des Bodens (vgl. Tab. 
2.1.2). 
Tabelle 2.1.1: Kennzeichnung von Bodenhorizonten (BRUCKER und KALUSCHE 1990) 
Beschreibung der Horizontlagen Kennzeichnung
Organisches Ausgangsmaterial (unzersetzte Streu, Laub) 
Dem Mineralkörper aufliegende Humushorizonte  
Horizonte im oberen Teil des Mineralkörpers 
 (meist an verlagerbaren Stoffen verarmt) 
Horizonte im unteren Teil des Mineralkörpers 
 (häufig mit verlagerten Stoffen angereichert) 
Mineralisches Ausgangsmaterial (Gestein) 
Schichten (durch Gesteinsunterschiede hervorgerufene Lagen) 
Auflagehumus im Grundwasserbereich bzw. ständig wassergesättigt (Torf) 
Mineralkörperhorizonte im Grundwasserbereich 
L 
O 
A 
 
B 
 
C 
D 
T 
G 
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Tabelle 2.1.2: Kennzeichnung der Zustände und durchlaufenen Prozesse einer Bo-
denschicht (BRUCKER und KALUSCHE 1990) 
Zustände Kennzeich. Erläuterung 
Fermentierung 
Humusakkumulation 
Aggregierung 
Konkretionsbildung 
Versalzung 
Carbonatanreicherung 
Verwitterung 
     (verändert) 
 
     (unverändert) 
Tonverlagerung 
     Verarmung 
     Anreicherung 
 
 
Podsolierung 
     Verarmung 
     Anreicherung 
 
Pseudovergleyung 
     Marmorierung 
     Nassbleichung 
 
Vergleyung 
     Oxidation 
     Reduktion 
Bearbeitung 
f 
h 
a 
k 
z 
c 
 
v 
 
n 
 
l 
t 
 
 
 
e 
s 
 
 
g 
eg 
 
 
o 
r 
p 
geschwärzte Streureste 
Humus 
prismatisch, tonreich 
Sesquioxid-, Kalk-, Gipskonkretion 
H2O-löslich, Cl- oder SO4- 
lokale Kalkanreicherung 
 
B entkalkt, verbraunt, tonangereichert, meist krüme-
lig oder subpolyedrisch, C mechanisch verkleinert 
C frisches Muttergestein 
 
Tongehalt relativ gering, häufig plattig 
Tongehalt relativ hoch bei Lehmen, Tonbelägen 
polyedrisch-prismatisch, bei Sanden, Tonhüllen und 
–bändchen 
 
gebleicht (an Sesquioxiden verarmt), stark sauer 
rötlichbraun (an Sesquioxiden angereichert) meist 
hüllig; bei Regen Wasserstau 
 
marmoriert (rostfleckig) 
gebleicht (d.h. an Sesquioxiden verarmt); hoher 
Grundwasserstand 
 
rostfleckig, besondere Aggregatoberflächen 
blaugrau, Fe2+-Verbind., H2S -Geruch, ständig nass 
gepflügt bzw. gelockert 
Die Kennzeichnung einer Bodenschicht mit dem Kürzel „Ah“ beschreibt nach dieser 
Systematik einen humusreichen Boden des oberen Teils des Mineralkörpers. 
Die wichtigsten Bodentypen Mitteleuropas können auf der Grundlage der zuvor be-
schriebenen Kennzeichnungssystematik anhand der Horizontabfolge charakterisiert 
werden (vgl. Tab. 2.1.3; vgl. Abb. 2.1.2). 
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Tabelle 2.1.3: Bodentypen Mitteleuropas (SALEHI 2002; 
zusammengestellt aus: FISCHER 1998) 
Horizontabfolge Bodentypen 
Ah-Bv-C 
Ah-Al-Bt-C 
Ah-Ae-Bh-Bs-C 
Ah-AhC-C 
Ah-AhC-C 
Ah-Go-Gr 
Ap-Ah-Cc 
Braunerde 
Parabraunerde 
Podsol 
Ranker 
Rendzina 
Gley 
Tschernosem (Schwarzerde) 
 
 
Abbildung 2.1.2: Bodenregionen Deutschlands (HARTWICH et al. 1995; aus: KLEIN 2000) 
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2.2 Wichtige Bestandteile des Bodens mit Einfluss auf den Stofftrans-
port 
Der Boden erfüllt zahlreiche Funktionen z. B. als Archiv der Natur- und Kulturge-
schichte, als Rohstofflagerstätte, als Standort für die land- und forstwirtschaftliche 
Nutzung oder auch als Lebensraum für Menschen, Tiere, Pflanzen und Bodenorga-
nismen (BBodSchG). Im Rahmen dieser Arbeit steht eine weitere wichtige Funktion 
des Bodens im Vordergrund. Durch die Fähigkeit des Bodens resp. der Bodenbe-
standteile, Stoffe zu filtern, zu speichern oder auch umzuwandeln, kommt dem Bo-
den und an dieser Stelle insbesondere der ungesättigten Bodenzone in Bezug auf 
den Grundwasserschutz eine besondere Bedeutung zu. 
 
 
2.2.1 Tonminerale 
Etwa 80 % der Minerale der Erdrinde sind Tonminerale, deren Hauptbestandteile 
Sauerstoff und Silizium eine charakteristische Struktur bilden. Der Grundbaustein der 
Tonminerale setzt sich aus 4 Sauerstoffatomen zusammen, die sich in Form eines 
Tetraeders zusammenschließen. Aufgrund der Größe der Sauerstoffatome erlaubt 
die Geometrie dieser Struktur den Einschluss eines Zentralkations wie beispielswei-
se das im Verhältnis zum O-Atom kleinere Silizium-Atom (vgl. Abb. 2.2.1). Größere 
Zentralkationen können durch die symmetrische Anordnung von 6 Sauerstoffatomen 
eingeschlossen werden (KUNTZE 1994). Verbindet man die Mittelpunkte der 6 Atome, 
erhält man die geometrische Struktur eines Oktaeders (vgl. Abb. 2.2.1). 
Über Sauerstoffbrücken können sich SiO4-Tetraeder vernetzen. Dabei entscheidet 
die Form des Zusammenschlusses über die Kristallstruktur und damit über den Sili-
kattyp. Es werden Inselsilicate, Gruppen- und Ringsilicate, Faser- und Bändersilicate, 
Gerüstsilicate, Schichtsilicate und Glimmer unterschieden (KUNTZE 1994). 
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Abbildung 2.2.1: Grundstruktur der Tonminerale – tetraedische Form von 4 Sauerstoff-
atomen mit dem Zentralkation Silizium (links); oktaedrische Form von 6 
Sauerstoffatomen mit einem Zentralkation, z. B. Aluminium (rechts) 
(http://pubpages.unh.edu/~harter/crystal.htm) 
Der Zusammenschluss von Schichten aus Tetraedern und Oktaedern führt zu den 
Schichtsilikaten. Diese können je nach Anordnung der Tetraeder- und Oktaeder-
schichten in Zweischicht- und Dreischichtminerale unterschieden werden. Die An-
ordnung einer einzelnen Tetraeder- und einer Oktaeder-Schicht (Zweischichtmineral) 
bzw. zweier Tetraeder- und einer Oktaeder-Schicht (Dreischichtmineral) wird als Sili-
katschicht bezeichnet (vgl. Abb. 2.2.2). 
Bekannte Vertreter der Schichtminerale sind z. B. die Tonminerale Kaolinit (Zwei-
schichtmineral), Smectit, Vermiculit oder Illit (Dreischichtmineralien). Das Zwei-
schichtmineral Kaolinit bildet seine Kristallstruktur über die elektrostatische Anzie-
hung zwischen OH-Ionen der Oktaederschichten und den O-Ionen der benachbarten 
Tetraederschichten (KUNTZE 1994; vgl. Abb. 2.2.2). Die Möglichkeit der elektrostati-
schen Vernetzung von Silikatschichten besteht dagegen nicht bei den Dreischichtsili-
katen, da diese an ihren Rändern ausschließlich mit O-Ionen der Tetraederschichten 
besetzt sind, die sich nicht mit den O-Ionen benachbarter Silikatschichten verbinden 
können. Der Aufbau einer kristallinen Struktur wird erst durch den Austausch meist 
höherwertiger Zentralkationen durch niederwertige Kationen wie z. B. der Ersatz von 
Si4+ durch Al3+ in den Tetraedern oder Al3+ durch Mg2+ in den Oktaedern ermöglicht 
(SCHEFFER 2002). 
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Abbildung 2.2.2: Verknüpfungsarten von Tetraedern und Oktaedern: Zweischichtmineral 
bestehend aus Oktaeder- und Tetraederschichten im Wechsel (links); 
Dreischichtmineral bestehend aus Zweischicht-Dreischicht-Zweischicht-
Komplexen (rechts) (http://pubpages.unh.edu/~harter/crystal.htm) 
Dieser Austausch des Zentralkations, der auch isomorpher Ersatz genannt wird, führt 
zu einer negativen Ladung an inneren Schichtzwischenräumen und äußeren Ober-
flächen des Tonminerals (KÖNIG 2000). Diese negative Ladung wird durch den Ein-
schluss von K+-, Na+- oder auch Ca2+-Ionen ausgeglichen. Dabei treten die Kationen 
zwischen die Silikatschichten und führen damit zu ihrer Vernetzung (vgl. Abb. 2.2.3). 
Die Ladungsintensität des Tonminerals ist entscheidend für die Charakterisierung 
des Mineraltyps. Die vergleichsweise stark negativ geladenen Silikatschichten des 
Dreischichtminerals Illit werden durch die Einlagerung von K+-Ionen zusammen-
gehalten. Ist die Ladung geringer, wie z. B. beim Dreischichtmineral Smectit, können 
die zwischengelagerten Kationen hydratisieren und den Abstand der Silikatschichten 
aufweiten. 
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Abbildung 2.2.3: Beispielhafte  Darstellung  der  Vernetzung  zweier durch  isomorphen 
Ersatz negativ geladener Dreischichtminerale durch den Einschluss po-
sitiv geladener Kalium-Ionen (Smectit) (SCHEFFER 2002) 
Der Abstand (auch Basisabstand) der Silikatschichten sowie das zwischengelagerte 
Kation dienen der Charakterisierung der Tonmineralart (KUNTZE 1994). Die wichtigs-
ten Vertreter der Zweischichtminerale sind der Kaolinit und der Halloysit, die der 
Dreischichtminerale die Illite, Vermiculite, Smectite und Chlorite (TADJERPISHEH und 
KOHLER 1998). Diese können durch den Austausch von Ionen ihre Struktur und damit 
ihren Mineraltyp verändern. 
So bilden sich ausgehend von primären Silikaten, z. B. Glimmer, durch Verwitte-
rungsprozesse die Illite, wobei konventionell die Fraktion < 2 µm als Illit und die 
> 2 µm als Glimmer (Muskovit) bezeichnet wird. Die Abgabe von K+-Ionen aus den 
aufgeweiteten Randzonen der Illite führt zur Bildung der Vermiculite, der Austausch 
der K+-Ionen durch hydratisierte Ca- bzw. Mg-Ionen schließlich zu den Smectiten. 
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Durch die Einlagerung einer Al-Hydroxidschicht in die Zwischenschichten des quell-
fähigen Smectits resp. Vermiculits entsteht Bodenchlorit (BLUME 1990; vgl. Abb. 
2.2.4). 
 
 
Abbildung 2.2.4: Entstehung der Tonmineralarten (KUNTZE 1994) 
 
Al-, Fe- und Mn-Oxide sind die wichtigsten Vertreter der Oxide und Hydroxide, die 
letztlich das Endprodukt der Verwitterung darstellen. Diese auch als Sesquioxide be-
zeichneten Minerale werden aufgrund ihrer Korngröße von < 2 µm der Tonfraktion 
zugerechnet, traditionell jedoch nicht als Tonmineral bezeichnet (KÖNIG 2000). 
 
(Al-3, OH-, SiO4-4)
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2.2.2 Organische Substanz 
Abgestorbene pflanzliche und tierische Stoffe bilden die Ausgangssubstanzen für 
das organische Material im Boden. Weiterhin werden von Menschen aufgebrachte 
organische Materialien (z. B. Pestizide, Klärschlamm, Dünger) zu der organischen 
Substanz gezählt. Lebende Organismen (Edaphon) werden dagegen unterschiedlich 
bewertet. Während z. B. SCHROEDER (1992) und KUNTZE (1994) das Edaphon zur 
organischen Substanz zählen, schließen SCHEFFER (2002) sowie BLUME (1990) die 
lebenden Organismen von der organischen Substanz aus. 
Das organische Ausgangsmaterial aus pflanzlichen und tierischen Stoffen wird, so-
fern es nicht oder nur schwach umgewandelt ist, als Streustoff bezeichnet. Die weite-
re Umwandlung dieses Materials führt zu der Bildung von Huminstoffen (SCHEFFER 
2002). Die Zusammensetzung einer Parabraunerde bezüglich seiner Streu- und Hu-
minstoffgruppen ist beispielhaft in Abbildung 2.2.5 dargestellt. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 2.2.5: Streu- und Huminstoffgruppen einer Parabraunerde (SCHEFFER 2002) 
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Nach SCHEFFER (2002) und BLUME (1990) bildet die Gesamtheit der organischen 
Substanzen aus Streu- und Huminstoffen den Humus. Die Huminstoffe können wei-
ter in Humine, Fulvosäuren und Huminsäuren unterteilt werden. Den Fulvosäuren 
kommt unter den Huminstoffen bezüglich des Transportes von Schadstoffen eine 
große Bedeutung zu, da sie einerseits mit Schwermetallen lösliche Metallkomplexe 
bilden und andererseits geeignet sind, Oxide zu lösen, die ihrerseits Schwermetalle 
binden können. Huminsäuren und Humine haben im Gegensatz dazu ein stärkeres  
Sorptionsvermögen und führen eher zu einer Immobilisierung von Schadstoffen 
(SCHEFFER 2002, MÜCKENHAUSEN 1982). 
Die organische Substanz ist somit neben den Tonmineralen ein bestimmender Fak-
tor für die Fixierung von zahlreichen Schadstoffen, insbesondere von Schwermetal-
len, im Boden. 
 
 
2.3 Adsorption und Desorption als stofftransportbeeinflussende 
Effekte 
Das zuvor beschriebene Bodenmaterial ist geeignet, neutrale Moleküle wie z. B. 
Wasser, zahlreiche organische Stoffe oder auch geladene Atome und Moleküle zu 
adsorbieren (SCHEFFER 2002). Der Transport von Schadstoffen durch die ungesättig-
te Bodenzone wird auf diese Weise verzögert (retardiert). Die Anlagerung von Stof-
fen an Bodenmaterialien wird als Adsorption, die Abgabe dieser Stoffe von den Bo-
denmaterialien an das Sickerwasser als Desorption bezeichnet. 
Die Adsorption von Atomen und Molekülen an das  Bodenmaterial beruht auf der 
Oberflächenladung, insbesondere der Tonminerale, der organischen Substanz und 
der Oxide und Hydroxide. Der isomorphe Ersatz der Zentralkationen bei den 
Schichtsilikaten führt zu einer permanenten und damit vom pH-Wert des Porenwas-
sers unabhängigen negativen Nettoladung (SCHEFFER 2002), die zu einer Anlagerung 
von Kationen wie beispielsweise Kalium-, Kalzium- oder Aluminium-Kationen zum 
Ladungsausgleich führt. Auch die Zugänglichkeit der negativ geladenen Oberfläche 
beeinflusst das Maß der Kationen-Anlagerung, das durch die Kationenaustauschka-
 2.3 Adsorption und Desorption als stofftransportbestimmende Effekte 
22 2. Bodenkundliche Grundlagen des Sickerwassertransportes 
pazität (KAK), angegeben in mmol/kg oder mval/kg (mmol/kg ⋅ Wertigkeit des Ions = 
mval/kg), beschrieben wird. Die aufweitbaren Tonminerale Smectit und Vermiculit 
ermöglichen eine Anlagerung von Kationen in den Zwischenschichten, die einen An-
teil von z. T. über 80 % der Gesamtoberfläche der Tonminerale haben. Sie besitzen 
daher, im Vergleich zum kompakteren Kaolinit, eine wesentlich höhere Katione-
naustauschkapazität (SCHEFFER 2002; vgl. Tab. 2.3.1). 
Die Ausbildung geladener Bodenteilchen nach den zuvor beschriebenen Mechanis-
men führt zu einer Anlagerung von Ionen zum Ladungsausgleich. Diese können un-
spezifisch an der Oberfläche der geladenen Bodenteilchen durch elektrostatische 
Kräfte (Van-der-Waals-Bindungen) physikalisch gebunden sein. 
Die spezifische Adsorption ist durch wesentlich höhere Bindungsenergien gekenn-
zeichnet. Der spezifischen Adsorption liegen Ionen- und Ligandenaustausch-
Prozesse zu Grunde (GROTEHUSMANN 1995). 
Sorbierte Kationen sind bei Veränderungen der Eh-pH-Bedingungen jederzeit aus-
tauschbar, d. h. der Prozess der Kationenadsorption ist reversibel. Der Prozess der 
Sorption bewirkt somit lediglich eine Verzögerung des Transportes von Schadstoffen 
durch die ungesättigte Bodenzone, wobei die Zeitspanne der Verzögerung, bei-
spielsweise bei Schwermetallen, mehrere 100 Jahre betragen kann (ALLOWAY 1999). 
Die negative Ladung der organischen Substanz wird durch das vom pH-Wert abhän-
gige Abdissoziieren von Protonen, überwiegend von Carboxyl-Gruppen, hervorgeru-
fen; eine permanente Ladung besteht nicht (SCHEFFER 2002; vgl. Abb. 2.3.1). 
 
 
 
 
Abbildung 2.3.1: Entstehung einer negativen Ladung durch das Abdissoziieren eines H-
Ions von einer Carboxyl-Gruppe 
⇒
- 
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Die Höhe der KAK unterscheidet sich je nach Art des Huminstoffes beträchtlich. Sie 
liegt bei gut zersetzter organischer Substanz zwischen 1,8 und 3 mval/g, bei Humin-
säuren zwischen 3 und 5 mval/g und bei Fulvosäuren zwischen 5 und 7,5 mval/g 
(SCHEFFER 2002). Damit liegt die KAK von organischer Substanz deutlich über der 
KAK von Tonen (vgl. Tab. 2.3.1). Der absolute Einfluss der organischen Substanz ist 
jedoch aufgrund des geringeren Bodenanteils gegenüber Tonmineralen und der Be-
schränkung auf den Oberboden zu relativieren. 
Tabelle 2.3.1: Spezifische Oberfläche und Kationenaustauschkapazität von Austau-
schern in Böden (geändert nach SCHEFFER 2002) 
 
Austauscher 
Spezifische 
Oberfläche 
[m²/g] 
Kationen- 
Austausch- 
Kapazität 
[mval/g] 
Kaolinite u. Halloysite 10 – 150 0,03 – 0,15 
Illite 50 – 200 0,2 – 0,5 
Vermiculite 600 – 700 1,5 – 2,0 
Smectite 600 – 800 0,7 – 1,3 
Chlorite - 0,1 – 0,4 
Huminstoffe 800 – 1000 1,8 – 3,0 
Ebenfalls zur variablen Ladung des Bodens tragen die Oxide und Hydroxide bei. 
Diese können jedoch im Gegensatz zum organischen Material und zur Tonsubstanz 
in Abhängigkeit vom pH-Wert auch eine positive Ladung annehmen und somit zur 
Anionenadsorption beitragen. Entscheidend für die Ausbildung der Ladung ist der 
Ladungsnullpunkt, bei dem das Oxid/Hydroxid in Abhängigkeit vom pH-Wert eine 
neutrale Ladung annimmt. Der diesem Zustand entsprechende pH-Wert wird als 
pHPZC (Point of Zero Charge) bezeichnet. Steigt der pH-Wert über den pHPZC an, 
nimmt das Oxid/Hydroxid eine negative Ladung an; fällt der pH-Wert unter den pHPZC 
ab, wird es positiv. 
Die überwiegend zunehmende negative Ladung des Bodens bei steigendem pH-
Wert bewirkt gleichzeitig eine steigende variable Kationenaustauschkapazität, die der 
permanenten Ladung, hervorgerufen durch den isomorphen Ersatz von Zentralkatio-
nen bei den Schichtsilikaten, hinzuzurechnen ist (SCHEFFER 2002; vgl. Abb. 2.3.2). 
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Abbildung 2.3.2: Aufteilung der Kationenaustauschkapazität in eine variable und eine 
permanente Ladung als Funktion des pH-Wertes (KÖGEL-KNABNER 
2002) 
Die negative Ladung im Boden bewirkt eine Anlagerung von Kationen. Dabei werden 
bestimmte Kationen bevorzugt adsorbiert - der Boden selektiert. Für den Austausch 
unterschiedlicher Kationen existieren einfache Grundregeln. Die Eintauschstärke von 
Kationen steigt zunächst mit zunehmender Wertigkeit, d.h. ein dreifach positiv gela-
denes Aluminium-Ion wird sich eher an der negativ geladenen Oberfläche eines 
Tonminerals anlagern als ein einfach positiv geladenes Na-Ion. Bei gleicher Wertig-
keit steigt die Eintauschstärke eines Ions mit zunehmender Größe. Dieser zunächst 
unerwartete Effekt beruht auf der Hydratationsenergie der Kationen. Zwar können 
kleinere Ionen näher an die negativ geladene Oberfläche eines Tonminerals gelan-
gen und besäßen demnach eine höhere Eintauschstärke. Jedoch ist zu berücksichti-
gen, dass die Ionen in einer wässrigen Lösung hydratisiert vorliegen. Je kleiner das 
Ion, desto stärker ist dessen Ladung und dementsprechend desto größer ist die 
Hydratationsenergie. Eine hohe Hydratationsenergie führt jedoch zu einer dickeren 
Hydrathülle und damit zu einem effektiv größeren Kationen-Radius (vgl. Tab. 2.3.2). 
Liegen verschiedene Kationen im Boden vor, ist aufgrund der zuvor beschriebenen 
Selektivität des Bodens abzuleiten, dass der Anteil eines Kations am Kationenbelag 
nicht mit seinem Anteil in der Gleichgewichtslösung übereinstimmen muss (SCHEF-
FER 2002).  
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Tabelle 2.3.2: Größe und Hydatationsenergie von Kationen (M) und ihre relative Sorp-
tion durch NH4-Smectit bei einem M/NH4-Aktivitätenverhältnis von 1 in 
der Lösung (SCHEFFER 2002) 
 Li+ Na+ K+ Mg2+ Ca2+ Al3+ 
Ionenradius (Å) 0,76 1,02 1,38 0,72 1,00 0,54
Polarisierbarkeit (cm³) 0,025 0,17 0,80 0,10 0,54 -- 
Hydratationsenergie (kJ/mol) 503 419 356 1802 1571 4647 
Relativer Eintausch in % nach: 
SCHACHTSCHABEL 24 26 41 72 74 85 
Aus Tabelle 2.3.2 kann grundsätzlich die folgende Reihe abnehmender Haftfestigkeit 
abgeleitet werden: 
Al3+ > Ca2+ > Mg2+ > K+ > Na+ > Li+ 
In dieser Reihenfolge spiegeln sich die allgemeinen Grundsätze wider, dass 
• grundsätzlich höherwertige Kationen besser adsorbiert werden als niederwer-
tige (Al3+ > Ca2+ > Na+), 
• bei gleichwertigen Kationen der Durchmesser der hydratisierten Ionen ent-
scheidend ist (je dünner die Hydrathülle, desto besser die Haftung) und 
• Tauscher mit einer hohen Ladungsdichte mehrwertige Kationen gegenüber 
einwertigen bevorzugen. 
Eine Simulation des Schadstofftransportes durch die ungesättigte Bodenzone ohne 
Berücksichtigung der selektiven Sorption führt unter Umständen zu einer Fehlein-
schätzung der schadstoffspezifischen Bindungsstärke eines Bodens für einen Ein-
zelschadstoff. So könnte beispielsweise ein Kation ohne die Anwesenheit von Kon-
kurrenzionen durch die Kationenaustauschkapazität eines Bodens stärker retardiert 
werden, als es unter Anwesenheit eines weiteren Kations der Fall wäre. Die genann-
ten Kationen würden um die Austauscherplätze konkurrieren, wobei ein Schadstoff 
mit einer höheren Eintauschstärke das andere Kation verdrängen und zu dessen 
schnellerer Verlagerung durch die ungesättigte Bodenzone beitragen würde. 
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3. Eigenschaften ausgewählter Schadstoffe 
 
„Wissenschaft besteht aus Fakten wie ein Haus aus Backsteinen, aber eine 
Anhäufung von Fakten ist genauso wenig Wissenschaft wie ein Stapel Back-
steine ein Haus ist.“ 
(Henri Poincaré) 
 
Schwermetalle, polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe oder auch Salze, ins-
besondere die Sulfate und Chloride, sind potenziell geeignet, „auf Grund ihrer Ge-
sundheitsschädlichkeit, ihrer Langlebigkeit oder Bioverfügbarkeit im Boden oder auf 
Grund anderer Eigenschaften und ihrer Konzentration (…) den Boden in seinen 
Funktionen zu schädigen oder sonstige Gefahren hervorzurufen“ (BBodSchV, §2 
Abs. 6). Die Grundlage für die Abschätzung des stoffspezifischen Gefahrenpotenzi-
als resp. des Verhaltens der Stoffe im Boden bilden die physikalisch-chemischen Ei-
genschaften der Elemente. So bilden die Größen „Persistenz“, „Dampfdruck“, „Lös-
lichkeit“ sowie „Adsorbierbarkeit“, ausgedrückt beispielsweise durch den Verteilungs-
koeffizienten KOC zwischen organischem Kohlenstoff und Wasser, die transportbe-
stimmenden Parameter für organische Schadstoffe ab. Zur Abschätzung der Sorpti-
onseigenschaften von Schwermetallen kann allgemein der „Boden-Wasser-
Verteilungskoeffizient Kd“ angeführt werden, der sich als heterogene Funktion der 
Bodeninhaltsstoffe darstellt. 
Die genaue Kenntnis der Stoffeigenschaften sowie der Bodenparameter (vgl. Kap. 2) 
bildet vor diesem Hintergrund eine wesentliche Grundlage für eine fundierte Gefähr-
dungsabschätzung auf Basis einer Transportprognose. 
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3.1 Schwermetalle 
Schwermetalle sind Elemente großer Dichte, wobei in der Literatur unterschiedliche 
Dichten dokumentiert sind, ab wann ein Element als Schwermetall zu bezeichnen ist 
(> 6 g/cm³ [ALLOWAY 1999]; > 5 g/cm³ [KUNTZE 1994]; > 4,5 g/cm³ [HARRES 1998]). 
Schwermetalle sind Bestandteil vieler Minerale und Ausgangsgesteine (KUNTZE 
1994) (vgl. Tab. 3.1.1; siehe auch BLUME 1990). 
Tabelle 3.1.1: Durchschnittsgehalte ausgewählter Schwermetalle in Fest- und Locker-
gesteinen (HARRES 1998) 
Gestein Gesamtgehalte in mg/kg TG 
 Cr Fe Ni Cu Zn Cd Hg Pb 
Ultrabasite 1.000-3.400 
meist 
1.600-2.000 
80.000 
bis 
100.000 
2.000 10 – 20 30 - 60 0,05 0,01 0,1 - 1 
Basite 170 – 300 
meist 
200 
80.000 
bis 
100.000 
130 - 160 87 – 100 100 - 130 0,19 – 0,22 0,02 – 0,09 6 - 10 
Diorite 50  55 35 72  0,07 15 
Syenite 2 36.700 4 5 130 0,13  12 
Granite 12 - 25 20.000 7 - 8 13 - 20 40 - 60 0,09 – 0,15 0,03 – 0,1 20 - 32 
Saure Ca-reiche 
Magmatite 
22 29.600 15 30 60 0,13 0,08 15 
Saure Ca-arme 
Magmatite 
4,1 14.200 4,5 10 39 0,13 0,08 19 
Gneise und 
Glimmerschiefer 
76 33.000 26 23 65 0,10 0,02 16 
Granulite 88 38.000 33 27 65 0,10 0,02 16 
Schiefer 90 47.200 68 45 95 0,3 0,4 20 
Schwarzschiefer 200  63 310 400  0,1 28 
Kupferschiefer 67 - 386  42 - 486 20 – 76.900 87 – 20.700   90 – 12.100 
Sandsteine 35 9.800 bis 
10.000 
2 2 - 30 15 - 20 0,0X 0,03 – 0,06 7 - 10 
Grauwacken 50 38.000 40 45 105 0,09 0,11 14 
Kalksteine 10 - 11 3.800 bis 
15.000 
15 - 30 4 - 30 20 - 35 0,035 – 0,16 0,03 – 0,06 5 – 10 
Tonige Gesteine 90 - 100 48.000 bis 
50.000 
68 - 95 45 - 57 80 - 95 0,13 - 0,3 0,27 - 0,45 20 - 22 
Tone 90 65.000 225 250 165 0,42  80 
Löß 67  28 15 53 <0,03 0,022 34 
Bimstuff 41  19 9 133 <0,3 <0,01 28 
Sand 1,5  5 <3 11 <0,3 <0,01 10 
Geschiebelehm 20  15 9 36 <0,3 0,016 20 
Geschiebemergel 35  18 15 40 0,3 0,04 20 
Meerschlick   22 15 96 0,3 0,01 43 
Böden 2 – 100 
meist 
2 - 50 
5.000 
bis 
50.000 
2 - 50 1 – 80 
meist 
1 - 20 
3 – 300 
meist 
3 - 50 
0,01 – 3 
meist 
<0,5 
0,01 – 1 
meist 
<0,5 
0,1 – 200 
meist 
0,1 - 20 
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Schwermetalle können im Boden schwer austauschbar 
• in Zwischenschichten der Tonminerale eingebaut, 
• als organische oder organo-mineralische Komplexe gefällt, 
• in Huminstoffmoleküle einbezogen, 
• durch Okklusion in dem Inneren von Bodenpartikeln festgelegt oder 
• als Gitterbausteine neugebildeter Minerale eingesetzt 
und damit langfristig dem Stoffwechselgeschehen entzogen vorliegen (HARRES 1998; 
LFU 1995). 
Eine natürliche Auswaschung der Metalle findet, bedingt durch remobilisierend wir-
kende Bodenprozesse wie z. B. Verwitterung oder pH-Wert-Änderungen, statt. Durch 
Auswaschung der Schwermetalle einerseits und die natürliche Zufuhr von Schwer-
metallen aus dem Erdinneren (Vulkane) über die Atmosphäre andererseits wird ein 
Gleichgewichtszustand erreicht, der sich global seit geologischen Zeiträumen in ei-
nem quasi-stationären Zustand befindet (vgl. Abb. 3.1.1). 
 
Abbildung 3.1.1: Vereinfachte Darstellung der exogenen Metallkreisläufe (STUMM 1984) 
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Jede weitere anthropogen bedingte Zufuhr von Schwermetallen verschiebt dieses 
Gleichgewicht in Richtung erhöhter Konzentrationen im Boden, da zunächst alle 
Schwermetalleinträge in den Böden akkumuliert werden (HARRES 1998). Dort bestim-
men unter oxidierenden Verhältnissen Ad- und Desorptionsprozesse sowie Komple-
xierungsvorgänge organischer und mineralischer Komplexbildner das weitere Verhal-
ten (BLUME 1990; LEWANDOWSKI 1997; BRÜMMER und HERMS 1985). 
Von den mineralischen Bodenkomponenten erhöhen vor allem Mangan-, Eisen- und 
Aluminiumoxide sowie in geringerem Maße Tonminerale die Bindungskapazität der 
Böden für Schwermetalle (BRÜMMER und HERMS 1985). Diffusionsvorgänge in das 
Gitter von Eisen- und Mangan-Oxiden und insbesondere bei Zink auch in Tonminera-
le führen zu einer weitgehend irreversiblen Festlegung der Schwermetalle (BLUME 
1990). Erst die Auflösung der Oxide im stark sauren Bereich kann zu einer erneuten 
Mobilisierung der Schwermetalle führen. 
Es bestehen deutliche Unterschiede in der Ausprägung der mobilisierend wirkenden 
Effekte in Abhängigkeit vom Schwermetall. So werden die Lösungskonzentrationen 
der insgesamt stärker gebundenen Elemente Kupfer und Blei in wesentlich geringe-
rem Maße durch Unterschiede im Tongehalt beeinflusst als beispielsweise Cadmium 
und Zink (BRÜMMER und HERMS 1985). Allgemein bestehen im Löslichkeitsverhalten 
der Schwermetalle Zink und Cadmium einerseits sowie Kupfer und Blei andererseits 
ausgeprägte Ähnlichkeiten (BRÜMMER und HERMS 1985). 
Die Schwermetallfestlegung im Boden kann neben reinen Adsorptionsreaktionen 
auch durch Fällung definierter Schwermetallverbindungen erfolgen. So können sich 
in Abhängigkeit vom pH-Wert, Redoxpotenzial und Schwermetallkonzentration  im 
Boden schwer lösliche Hydroxide, Carbonate oder Sulfide bilden (BMI 1985). Zudem 
ist für die Schwermetalle Blei und Zink auch eine Fällung in Form von Phosphaten 
und Silikaten möglich (BRÜMMER und HERMS 1985). Nach BRÜMMER und HERMS 
(1985) findet jedoch eine Fällung von Schwermetallen nur im neutralen bis alkali-
schen pH-Bereich und hohen Schwermetallkonzentrationen im Boden statt, so dass 
Fällungsreaktionen in der Regel nicht der löslichkeitsbestimmende Mechanismus zur 
Fixierung von Schwermetallen im Boden sind (BRÜMMER und HERMS 1985; SALEHI 
2002). 
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Die Mobilität von Schwermetallen korreliert eng mit dem pH-Wert eines Bodens. Da-
bei bestehen Unterschiede bezüglich des pH-Bereiches, ab dem verstärkt eine Mobi-
lisierung eines Schwermetalls zu erwarten ist (BRÜMMER und HERMS 1985; SCHEFFER 
2002; KLEY 1999; ALLOWAY 1999; HARRES 1998). 
Bei Unterschreitung eines metallspezifischen pH-Grenzwertes liegt das Schwermetall 
zunehmend in löslicher Form vor. So geht z. B. Cadmium bereits bei einem pH-Wert 
unterhalb von 6,5 verstärkt in Lösung, während für Blei erst eine Unterschreitung des 
pH-Wertes von 3,5 mobilisierend wirkt. Für weitere Schwermetalle sind pH-
Grenzwerte in der Literatur dokumentiert und hier entsprechend ihrer Reihenfolge mit 
abnehmender Löslichkeit aufgeführt: 
Cd (6,5) > Zn (5,3) > Cu (4,5) > Pb (3,5) 
Nach HORNBURG und BRÜMMER 1993; SAUERBECK 1985 
Cd (6,5) > Zn (6,0 - 5,5) > Ni (5,5) > Cu (4,5) > As (4,5 - 4) = Cr > Pb (4) = Hg 
Nach SCHEFFER 2002 
Im Bereich des pH-Grenzwertes kann es bereits bei einer Absenkung des pH-Wertes 
um eine Einheit zu einer Mobilisierung von ca. 80 % des Metallinventars kommen 
(SAVRIC 2001). 
Während der pH-Wert in Labor-Lösungen eine messbare Größe darstellt, unterliegt 
dieser Wert im Freiland z. T. erheblichen Schwankungen. So bewirkt beispielsweise 
der Wechsel zwischen oxidierenden und reduzierenden Verhältnissen temporäre 
Schwankungen des pH-Wertes. Es wurden tägliche Schwankungen um mehr als ei-
ne Einheit und Unterschiede zwischen verschiedenen Teilen eines einzigen Feldes 
beobachtet (ALLOWAY 1999). Aufgrund der Strömungsverhältnisse des Sickerwassers 
sind auch kleinräumige pH-Wert-Unterschiede bis zu 2 pH-Einheiten möglich 
(SCHEFFER 2002). Eine schnelle Anpassung an den pH-Wert des Sickerwassers wird 
vornehmlich an den umflossenen Oberflächen im Boden stattfinden, während Berei-
che, die lediglich durch einen diffusiven Austausch mit dem Sickerwasser in Kontakt 
stehen, nur sehr langsam einer pH-Wert-Änderung im Sickerwasser folgen (WILCKE 
und KAUPENJOHANN 1994). 
 3.1 Schwermetalle 
 3. Stoffeigenschaften ausgewählter Elemente 31 
Im alkalischen Bereich kann die Bildung von leicht löslichen metallorganischen Kom-
plexen sowie anionischen und löslichen Hydroxokomplexen zu einer Mobilisierung 
von Schwermetallen führen. Dagegen bewirken hochmolekulare organische Sub-
stanzen eine Festlegung von Schwermetallen (SCHEFFER 2002; BRÜMMER und HERMS 
1985; HARRES 1998; SIGG 1989; WÖHLER 1999). In ähnlicher Weise führt eine Erhö-
hung des Salzgehaltes zu einer zunehmenden Mobilisierung von Schwermetallen 
(vgl. Kap. 3.3) (BLUME 1990). 
In diesem Zusammenhang spielt auch das Redoxpotenzial eine wesentliche Rolle 
bei der Mobilität von Schwermetallen. Das mit dem pH-Wert wechselwirkende Re-
doxpotenzial beschreibt das Verhältnis der oxidierenden und reduzierenden Stoffe in 
einem System (SCHEFFER 2002), wobei in der Regel gut belüftete Böden ein hohes 
Redoxpotenzial bis zu + 700 mV und vernässte, an organischer Substanz sowie 
Fe2+- und Mn2+-Ionen reiche Böden niedrige Redoxpotenziale bis zu - 200 mV auf-
weisen (KUNTZE 1994). Das Redoxpotenzial beeinflusst die Oxidationsstufe eines 
Stoffes und damit seine Mobilität im Boden. Unter zunehmend reduzierenden Ver-
hältnissen können beispielsweise Fe- und Mn-Oxide und Hydroxide aufgelöst und die 
daran gebundenen Schwermetalle mobilisiert werden. Eine weitere Abnahme des 
Redoxpotenzials unter Anwesenheit von Sulfat im Boden bewirkt eine Ausfällung der 
Schwermetalle als schwerlösliche Sulfide (BLUME 1990; KLEY 1999; SCHINNER und 
SONNLEITNER 1997). 
Eine genaue Übersicht über die Oxidationsstufe eines Elementes als Funktion des 
pH-Wertes sowie des Redoxpotenzials bilden die Eh-pH-Diagramme oder auch Sta-
bilitätsfelder. Ihre Aussagekraft, insbesondere für die Verwertung in der Transport-
prognose, ist jedoch begrenzt, da einerseits alle tatsächlich in Böden auftretenden 
Verbindungen eines Elements bekannt sein müssten, was mit einem unverhältnis-
mäßig hohen analytischen Aufwand verbunden wäre, und andererseits die Eh-pH-
Diagramme ausschließlich für Gleichgewichtsbedingungen gelten, die in Böden i. d. 
R. nicht erreicht werden (SCHEFFER 2002). 
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3.1.1 Zink 
Zink ist für Mensch und Tier ein wichtiges Spurenelement, das sich aber bei sehr ho-
hen Konzentrationen auf Pflanzen und Mikroorganismen toxisch auswirken kann. Es 
liegt im Boden bei pH-Werten unter 5 ohne Anwesenheit von Komplexbildnern über-
wiegend als 2-wertige Verbindung vor (SCHEFFER 2002; ALLOWAY 1999; LFW 2001). 
Durch den amphoteren Charakter des Zinks nimmt die Wasserlöslichkeit des im Bo-
den mobilen Elementes sowohl bei pH-Werten kleiner 6 als auch bei hohen pH-
Werten zu (RUDOLPH 1995). Seine Mobilität wird unter aeroben Verhältnissen vor 
allem durch spezifische und unspezifische Ad- und Desorptionsprozesse bestimmt 
(BRÜMMER und HERMS 1985; SCHEFFER 2002). Im neutralen bis alkalischen Bereich 
ist der austauschbare Anteil an Zink sehr gering. Zink weist in diesem pH-Bereich 
eine starke Affinität zu Mn- und Fe-Oxiden auf. Der an Oxide gebundene Anteil kann 
dann bis zu 70 %, in belasteten Böden bis 85 % des gesamten Zinkgehaltes ausma-
chen (SCHEFFER 2002; BRÜMMER und HERMS 1985). Dieser Anteil ist auch auf die 
Diffusion von Zink in das Innere von Oxidpartikeln und Tonmineralen – insbesondere 
in die Dreischichtminerale der Smectite – zurückzuführen. Das Zink liegt in dieser 
Form stark gebunden vor und wird aus den Oxiden erst nach deren Auflösung erneut 
freigesetzt (BLUME 1990; SCHEFFER 2002). Unter reduzierenden Verhältnissen ist ei-
ne Immobilisierung des Zinks auch durch die Ausfällung des Zinks als Zink-Sulfid 
möglich. In carbonatfreien Böden steigt die Mobilität des Zinks mit zunehmendem 
pH-Wert ab pH 7 wieder an, was auf eine Mobilisierung durch lösliche organische 
Komplexbildner zurückzuführen ist (ALLOWAY 1999; BRÜMMER und HERMS 1985) (vgl. 
Abb. 3.1.2). 
Im schwach sauren Bereich überwiegt die organische Bindung des Zinks; eine weite-
re Absenkung des pH-Wertes auf Werte < 5 führt zu einer Verschiebung der Bin-
dungsaffinität von der organischen Substanz sowie von Oxiden hin zu Tonmineralen 
(ALLOWAY 1999). In sauren Böden mit geringem Zink-Anteil kann der an der Tonfrak-
tion gebundene Anteil 30 bis 85 % ausmachen (SCHEFFER 2002). BRÜMMER und 
HERMS (1985) stellten bei pH-Werten zwischen 3 und 4 keine weitere Steigerung der 
Lösungskonzentration von Zink fest, was sie darauf zurückführten, dass der Ge-
samtgehalt des Zinks in dieser Bodenlösung nahezu vollständig in Lösung vorliegt, 
 3.1.1 Zink 
 3. Stoffeigenschaften ausgewählter Elemente 33 
womit Zink insgesamt als mobiles Schwermetall charakterisiert werden kann (BRÜM-
MER und HERMS 1985; KLEY 1999) (vgl. Abb. 3.1.2). 
 
 
 
 
Abbildung 3.1.2: Zinkgehalte in Abhängigkeit des pH-Wertes und der Bodenart (links: 
Proben aus Ap-Horizonten; rechts: Proben aus Unterbodenhorizonten) 
(BRÜMMER UND HERMS 1985) 
Eine Übersicht über die Mobilität von Zink in Abhängigkeit von der Bodenreaktion 
gibt Abbildung 3.1.3. So wirkt beispielsweise ein pH-Wert über 6 löslichkeitshem-
mend (pH > 6? ⇒ „ja“ [Pfeil nach links] entspr. löslichkeitshemmend). Die Immobili-
sierung wird dabei durch eine starke Affinität des Stoffes zu Mn- und Fe-Oxiden her-
vorgerufen. Unter Anwesenheit von löslicher organischer Substanz wird die löslich-
keitshemmende Wirkung z. T. wieder aufgehoben (Pfeil nach rechts entspr. löslich-
keitsfördernd). Bei geringeren pH-Werten < 6 (Pfeil nach rechts) wird Zink verstärkt 
mobilisiert, sofern dem entgegenwirkende Tonminerale oder organische Substanz 
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(Parallelabfragen) nicht vorhanden sind (Tonminerale bzw. organische Substanz 
vorhanden? ⇒ „nein“ [Pfeil nach rechts] entspr. löslichkeitsfördernde Wirkung bestä-
tigt). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 3.1.3: Löslichkeitsbestimmende Faktoren für Zink  
Führt die Abfrage nach der Anwesenheit von organischer Substanz zu einer Bestäti-
gung, muss zusätzlich die Art der organischen Substanz abgefragt werden, da Hu-
mine durch die Bildung unlöslicher Komplexe zu einer Festlegung von Zink führen, 
während Huminsäuren oder Fulvosäuren eine mobilisierende Wirkung durch die Bil-
dung löslicher metallorganischer Komplexe besitzen. Unter Anwesenheit von Sulfa-
ten und anderen Anionen kann unter Bildung von Zinksulfat eine weitere Mobilisie-
rung von Zink hervorgerufen werden. 
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3.1.2 Cadmium 
Cadmium ist mit dem Zink chemisch verwandt, so dass häufig ein großer korrelativer 
Zusammenhang zwischen Cadmium- und Zink-Konzentrationen in Böden besteht 
(SCHEFFER 2002). Unter konkurrierenden Verhältnissen um Austauscherplätze wird 
das Cadmium von anderen Schwermetallen insbesondere von Zink verdrängt (KLEY 
1999). In Abhängigkeit des pH-Wertes, des Stoffbestandes, des Gehaltes an organi-
schen und anorganischen Komplexbildnern sowie von der Elektrolytkonzentration der 
Böden wird das Verhalten von Cadmium in der ungesättigten Bodenzone im Wesent-
lichen durch spezifische und unspezifische Ad- und Desorptionsprozesse bestimmt 
(vgl. Zink) (BRÜMMER und HERMS 1985; SCHEFFER 2002). Bei pH-Werten um 7 weist 
das Cadmium in Böden die geringsten Lösungs-Konzentrationen auf (SCHEFFER 
2002). Unter Anwesenheit von Carbonaten kann das Konzentrationsminimum auf 
einen pH-Wert von 8 verschoben werden (BRÜMMER und HERMS 1985). Eine leichte 
Absenkung des pH-Wertes führt zu einer deutlichen Erhöhung des austauschbaren 
Cadmium-Anteils (ca. 30 % bei pH 5) (SCHEFFER 2002) (vgl. Abb. 3.1.4). Bei pH-
Werten von ca. 3 bis 4 kann Cadmium nahezu vollständig in gelöster Form vorliegen, 
sofern Cadmium überwiegend in austauschbarer Form vorliegt (BRÜMMER und HERMS 
1985) (vgl. Abb. 3.1.4). Die Anwesenheit von Chlorid und - mit geringerem Einfluss - 
Sulfat kann die Löslichkeit von Cadmium durch die Bildung relativ stabiler löslicher 
Komplexe ebenfalls steigern (SCHEFFER 2002). Eine Festlegung von Cadmium durch 
langsam ablaufende Diffusionsvorgänge in Fe- und Mn-Oxide und z. T. auch in Ton-
minerale führt dagegen auch in sauren Bodenlösungen zu weitgehend irreversiblen 
Komplexen (SCHEFFER 2002) (vgl. Abb. 3.1.4). Auch die Anwesenheit von organi-
schen Substanzen kann die Mobilität von Cadmium im sauren Bereich durch metall-
organische Komplexierung reduzieren, wobei die Bindungsstärke zwischen der orga-
nischen Substanz und Cadmium im Vergleich zu anderen Schwermetallen gering ist 
(GRUHN 1985; SCHEFFER 2002). Dem gegenüber steht eine potenzielle Mobilitätser-
höhung durch die Bildung von löslichen metallorganischen Komplexen, die jedoch 
bei Cadmium im Vergleich zu anderen Schwermetallen geringer ausgeprägt ist 
(SCHEFFER 2002). Unter reduzierenden Verhältnissen bildet sich unter Anwesenheit 
von Sulfid-Ionen sehr schwer lösliches Cadmiumsulfid (SCHEFFER 2002). 
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Abbildung 3.1.4: Cadmium-Konzentration in der Gleichgewichtslösung verschiedener 
Bodenproben aus Ap-Horizonten in Abhängigkeit vom eingestellten pH-
Wert (links) (SCHEFFER 2002); Gleichgewichtslösungen von Proben aus 
Ap-Horizonten verschiedener Böden (rechts) (BRÜMMER UND HERMS 
1985) 
Eine Übersicht über die Mobilität von Cadmium in Abhängigkeit der Bodenreaktion 
gibt Abbildung 3.1.5. 
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Abbildung 3.1.5: Löslichkeitsbestimmende Faktoren für Cadmium 
 
 
3.1.3 Kupfer 
Die Mobilität von Kupfer wird im Wesentlichen von Ad- und Desorptionsprozessen in 
Verbindung mit der organischen Substanz sowie den Oxiden eines Bodens be-
stimmt. Fällungsreaktionen beeinflussen die Löslichkeit wahrscheinlich nicht (SCHEF-
FER 2002; BRÜMMER und HERMS 1985). Im Vergleich zu anderen Schwermetallen ist 
die Bindungsstärke des Kupfers mit der organischen Substanz hoch (GRUHN 1985). 
Darüber hinaus kann Kupfer silicatisch gebunden vorliegen (SCHEFFER 2002), wobei 
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eine Affinität zu Zweischichtmineralen, wie z. B. Kaolinit, besteht (ALLOWAY 1999; 
KLEY 1999). Eine wichtige Einflussgröße auf das Ausmaß der Mobilisierung von Kup-
fer stellt der pH-Wert dar (BAASCH und GÖTZ 2004). Bei neutralen bis alkalischen Bo-
denverhältnissen weist Kupfer aufgrund der Stabilität seiner metallorganischen Kom-
plexe eine hohe Löslichkeit auf (BRÜMMER und HERMS 1985). Diese kann im Oberbo-
den aufgrund des erhöhten Anteils organischer Substanzen in Abhängigkeit des Bo-
dentyps z. T. die im Allgemeinen unter Schwermetallen erhöhte Löslichkeit im sauren 
Bereich überschreiten (vgl. Abb. 3.1.6). 
 
 
 
 
 
Abbildung 3.1.6: Kupfergehalte in Abhängigkeit des pH-Wertes und der Bodenart (links: 
Proben aus Ap-Horizonten; rechts: Proben aus Unterbodenhorizonten) 
(BRÜMMER UND HERMS 1985) 
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Bei neutralen Bodenverhältnissen überwiegen, wie auch in Unterbodenhorizonten, 
Verbindungen mit Oxiden (SCHEFFER 2002). Weiterhin kann Kupfer in kalkhaltigen 
Böden unter Anwesenheit von CaCO3 in relativ mobiler Form vorliegen (KLEY 1999). 
Auch die Anwesenheit von Ammonium (NH4+) führt zu einer Mobilisierung von Kupfer 
(BAASCH und GÖTZ 2004).Die Mobilität von Kupfer in Abhängigkeit der Bodenreaktion 
ist in Abbildung 3.1.7 zusammenfassend dargestellt. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 3.1.7: Löslichkeitsbestimmende Faktoren für Kupfer 
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3.1.4 Blei 
Blei weist unter den Schwermetallen die stärkste Bindung durch spezifische Adsorp-
tionsprozesse vor allem durch Fe-, Al- und Mn-Oxide auf und wird erst bei pH-
Werten unter 4 bis 4,5 mobilisiert (BRÜMMER und HERMS 1985; SCHEFFER 2002; LfW 
2001). Bei mäßig sauren bis alkalischen Bodenverhältnissen können 75 bis 85 % des 
Bleis in oxidisch gebundener und damit immobilisierter Form vorliegen. Dem gegen-
über beträgt der Anteil des ebenfalls immobilen, silicatisch gebundenen Bleis 1 bis 
25 % (SCHEFFER 2002). Erst ein weiteres Absinken des pH-Wertes auf 3 führt zu ei-
ner Verlagerung der Sorptionsaffinität von den Oxiden zu den Huminstoffen, so dass 
dann bis zu 80 % metall-organisch komplexiert vorliegen können (SCHEFFER 2002). 
Ein hoher Anteil an organischer Substanz kann somit die Mobilität des Bleis stärker 
als mineralische Bodenkomponenten in sauerer Bodenlösung reduzieren (SCHEFFER 
2002). Blei bildet mit der organischen Substanz unlösliche metallorganische Komple-
xe hoher Stabilität resp. wird im Silicatgitter durch isomorphen Ersatz fest gebunden 
(BASTA und GRADWOHL 1997; GRUHN 1985; SCHNITZER und SKINNER 1966). Bei pH-
Werten über 6 sowie unter reduzierenden Verhältnissen steigt der Einfluss löslicher 
organischer Komplexbildner (Chelatbildner), die z. T. eine beträchtliche Mobilisierung 
bewirken können (SCHEFFER 2002). Insgesamt ist die Mobilität von Blei jedoch sehr 
gering, so dass mit einer Blei-Anreicherung in den Böden zu rechnen ist. (SCHEFFER 
2002) (vgl. Abb. 3.1.8). 
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Abbildung 3.1.8: Bleigehalte in Abhängigkeit des pH-Wertes und der Bodenart (links: 
Proben aus Ap-Horizonten; rechts: Proben aus Unterbodenhorizonten) 
(BRÜMMER UND HERMS 1985) 
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3.2 Polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe 
Polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe (PAK) setzen sich aus kondensierten 
Benzolringen zusammen, wobei die Anzahl sowie die räumliche Anordnung der Ben-
zolringe, aber auch die Anlagerung von Substituenten (z. B. Methylgruppen), die Ei-
genschaften der jeweiligen Substanz bestimmen (BMBF 2002) (vgl. Tab. 3.2.1). 
Aufgrund der Vielzahl der möglichen Verbindungen wurden von der amerikanischen 
Umweltbehörde EPA (Environmental Protection Agency) 16 nicht substituierte PAK 
als Leitsubstanzen identifiziert und in einem Summenwert EPA-PAK resp. Gesamt-
PAK (BBodSchV) zusammengefasst, der nunmehr für die Bewertung von PAK-
Belastungen herangezogen wird. 
PAK bilden keine Gruppe sich gleich verhaltender organischer Verbindungen (HER-
BERT und STARKE 1992). Die Bildung eines Summenwertes ist vor diesem Hinter-
grund als kritisch zu bezeichnen (STARKE 1991; HERBERT und STARKE 1992). So un-
terscheiden sich die EPA-PAK hinsichtlich ihrer Wasserlöslichkeit um 6 Größenord-
nungen (Naphthalin: 30.000 µg/l; Benzo(g,h,i)perylen: 0,3 µg/l), hinsichtlich des Sät-
tigungsdampfdruckes um acht 10er Potenzen und der logarithmierte Oktanol-
Wasser-Verteilungskoeffizient KOW weist eine Spannweite auf, die ca. 4 Größenord-
nungen umfasst (Naphthalin: 3.37; Benzo(ghi)perylen: 7,23) (vgl. Tab. 3.2.1). Diese 
gravierenden Unterschiede, die in der Benzolringstruktur der PAK begründet liegen, 
erschweren einen Vergleich der PAK sowohl auf chemisch-physikalischer als auch 
auf toxikologischer Basis. Die Zusammenfassung mehrerer PAK zu einem Sum-
menwert erscheint vor diesem Hintergrund lediglich für PAK gleicher Ringstruktur 
sinnvoll. PFEIFER et al. (2002) fassen beispielsweise Naphthalin, 3-Ring-, 4-Ring- und 
5-6 Ring-PAKs getrennt als Summenwert zusammen. 
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Tabelle 3.2.1: EPA-PAK: Anzahl der Ringe, Molgewicht, Sättigungsdampfdruck, Was-
serlöslichkeit und log KOW (MACKAY1), YALKOWSKY2), KLEVENS3), 
MILLER4), KARICKHOFF5), SIMS6); In: STARKE et al. 1991) 
PAK Anz.
Ring 
Sättigungs-
dampfdruck
Wasserlöslichkeit 
[mg/l] 
log KOW 
Naphthalin 2 4,92x10-2 30,01) / 30,592) / 12,53) 3,352) / 3,354) / 3,365) / 3,376) 
Acenaphthylen 3 2,90x10-2 Walters (1984): 16,1* 4,075) 
Acenaphthen 3 2,00x10-2 3,471) / 3,932) 4,032) / 3,924) / 4,336) 
Fluoren 3 1,30x10-2 1,981) / 1,832) 4,472) / 4,184) / 4,186) 
Phenanthren 3 6,80x10-4 1,291) / 1,182) / 1,63) 4,632) / 4,574) / 4,575) / 4,466) 
Anthracen 3 1,96x10-4 0,071) / 0,732)** / 0,0753) 4,632) / 4,544) / 4,545) / 4,456) 
Fluoranthen 4 6,00x10-6 0,261) / 0,262) / 0,2653) 5,222) / 5,224) / 5,336) 
Pyren 4 6,85x10-7 0,141) / 0,132) / 0,1753) 5,222) / 5,184) / 5,326) 
Benzo(a)anthracen 4 5,00x10-9 0,0141) / 0,0142) / 0,013) 5,912) / 5,914) / 5,616) 
Chrysen 4 6,30x10-7 0,0021) / 0,0022) / 5,912) / 5,794) / 5,616) 
Benzo(b)fluoranthen 5 5,00x10-7 0,00121) 6,576) 
Benzo(k)fluoranthen 5 5,00x10-7 0,000551) 6,846) 
Benzo(a)pyren 5 5,00x10-7 0,00381) / 0,00382) 6,502) / 5,984) / 6,046) 
Dibenzo(ah)anthracen 5 1,00x10-10 0,00051) / 0,00052) 7,194) / 5,976) 
Indeno(123-cd)pyren 6 1,00x10-10 0,0621) 7,666) 
Benzo(ghi)perylen 6 1,00x10-10 0,000261) / 0,000262) 7,102) / 7,104) / 7,236) 
*: diese Wasserlöslichkeit konnte von HERBERT (1990) in eigenen Arbeiten bestätigt werden 
**: wahrscheinlich Dimensionsfehler, eine Größenordnung zu hoch 
PAK werden im Boden aufgrund ihrer Hydrophobizität insbesondere durch die orga-
nische Substanz im Allgemeinen stark sorbiert (WEIßENFELS 1998). Dabei werden 
höher kondensierte PAK wie z. B. Benzo(a)pyren stärker an die Bodenmatrix gebun-
den als geringer kondensierte PAK wie z. B. Naphthalin oder Phenanthren. Naphtha-
lin weist zudem eine deutlich höhere Flüchtigkeit auf als höher kondensierte PAK 
(vgl. Sättigungsdampfdruck Tab. 3.2.1), was die Sonderstellung des Naphthalins (z. 
B. Prüfwert der BBodSchV für Boden-Grundwasser als PAK gesamt ohne Naphtha-
lin) unterstreicht. 
Das unterschiedliche Sorptionsverhalten wirkt sich auch auf die Transportcharakte-
ristik der Stoffe aus. Die relativ hohe Löslichkeit der niederkondensierten PAK führt 
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zu einer Tiefenverlagerung mit dem Sickerwasser, während höher kondensierte PAK, 
an Partikeln oder in gelöster organischer Substanz (DOC) gebunden, durch die un-
gesättigte Bodenzone transportiert werden können (SCHEFFER 2002). Die relative 
Mobilität, die Effekte wie partikelgetragenen Transport oder auch Makroporenflüsse 
beinhaltet, wird dabei nach JONES et al. (1989) nur wenig von den Stoffeigenschaften 
wie der Wasserlöslichkeit, dem log KOW (Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizient) oder 
dem Dampfdruck bestimmt. 
Die Simulation des Schadstofftransportes durch die ungesättigte Bodenzone, insbe-
sondere von höher kondensierten PAK, ist nach dieser Aussage ohne genaue Kennt-
nis des Bestandes und der Zusammensetzung der organischen Substanz sowie der 
Bodenstruktur (präferenzielle Fließwege) mit großen Unsicherheiten verbunden. So 
stellten TANAKA et al. (1997) für Pyren eine DOC-bedingte, scheinbare Löslichkeit 
(relative Mobilität) fest, die die reale Wasserlöslichkeit von Pyren um mehr als das 
hundertfache überstieg. Der Zusammenhang zwischen dem DOC-Gehalt im Boden 
und einer erhöhten Mobilität höher kondensierter PAK kann nach MARSCHNER (1996) 
jedoch nicht ohne Weiteres auf alle Böden übertragen werden. Er stellte für einen 
Versuchsboden eine nichtparallele Freisetzung von DOC und Benz(a)pyren fest und 
leitete daraus ab, dass auch die Qualität der löslichen organischen Substanz sowie 
der pH-Wert und die biologische Aktivität im Boden mobilitätsbeeinflussend wirken. 
TOTSCHE et al. (1997) führen dagegen an, dass die häufig beschriebene Mobilisie-
rung von organischen Schadstoffen durch DOC von den gewählten Versuchsbedin-
gungen abhängt. So werden üblicherweise wassergesättigte, konvektive Flussregime 
mit einer Festphase im Sorptionsgleichgewicht mit DOC eingestellt, während in Mine-
ralböden häufiger ungesättigte Verhältnisse sowie ein hohes Immobilisierungsver-
mögen für DOC an der Festphase vorherrschen. 
Polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe können aerob durch Bakterien, Hefen 
oder höhere Pilze biologisch umgesetzt werden. Eine anaerobe Umsetzung ist durch 
Bakterien möglich. Die Umsetzung der PAK kann vollständig verlaufen, so dass le-
diglich CO2, H2O und ggf. Salze als Endprodukte anfallen (MICHELS et al. 2001). Man 
spricht in diesem Fall von einer Mineralisierung der PAK. 
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Dagegen führt der Teilabbau der PAK zu der Bildung von z. T. toxikologisch bedenk-
lichen Metaboliten (MICHELS et al. 2001; MEYER 1999; FINKEL 1999; HERBERT und 
STARKE 1992). So tritt die krebserregende Wirkung von Benzo(a)pyren erst über die 
Bildung von Metaboliten ein (PÜTTMANN 1990). Der Abbau von PAK wird von einer 
Vielzahl von Parametern beeinflusst, wie beispielsweise der Temperatur, der vorlie-
genden Organismenpopulation, dem pH-Wert, dem Redoxpotenzial, dem Nährstoff-
haushalt oder den Sorptionseigenschaften des Bodens (BLUME 1990; STARKE et al. 
1991). Aber auch Wechselwirkungen mehrerer PAK (MEYER 1999) oder von PAK und 
Schwermetallen können die mikrobiellen Abbauraten deutlich beeinflussen (KÄCKER 
2000; RESSLER 1998). Wesentlich für eine biologische Umsetzung von Schadstoffen 
ist auch die Bioverfügbarkeit der organischen Substanzen (MICHELS et al. 2001; 
STEHR 2001; WEIßENFELS 1998). Liegt ein Schadstoff sorbiert an die Bodenmatrix vor, 
ist ein biologischer Abbau nur eingeschränkt möglich. So führen die adsorptive Fest-
legung von Substanzen oder zunehmende Kristallgrößen der PAK-Partikel zu einer 
verminderten Abbauleistung (MEYER 1999; FINKEL 1999). 
Für PAK können zwei Bindungsprozesse unterschieden werden. An die frei zugäng-
lichen Austauscherplätze an den Oberflächen des Bodens werden in der Regel sehr 
schnell PAK angelagert. Ein zweiter, langsamer ablaufender Bindungsprozess führt 
zu einer Festlegung der PAK in einer nicht bioverfügbaren Form (WEIßENFELS 1998). 
Ein Maß für die Sorptionsneigung von PAK ist die Anzahl der Benzolringe im Mole-
kül. Je kleiner die Anzahl der Benzolringe und somit je geringer die Bindungsstärke 
der PAK ist, desto größer ist die zu erwartende Umsetzungsrate der Stoffe. Insbe-
sondere 2- und 3-Ring-PAK sind unter günstigen Bedingungen gut abbaubar (z. T. 
vollständige Mineralisierung). Höher kondensierte PAK werden nur in geringem Ma-
ße (4-Ring-PAK), ab 5 Benzolringen praktisch gar nicht abgebaut (SCHEFFER 2002). 
Im Zuge der Alterung einer Kontamination können PAK-Partikel derart verhärten, 
dass diese ohne zusätzliche Maßnahmen nicht remobilisierbar sind. Auch durch die 
Bindung an Huminstoffe können PAK in Form von „Bound residues“ der biologischen 
Umsetzung entzogen werden (STEHR 2001; WIENBERG 1995).  
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Vor dem Hintergrund der beschriebenen Vielfältigkeit der Einflussparameter auf den 
biologischen Abbau sind 
• die Halbwertszeit, 
• der Henry-Koeffizient und 
• der Verteilungskoeffizient KOC zwischen organ. Kohlenstoff und Wasser 
in Tabelle 3.2.2 lediglich als Durchschnittsangaben zu verstehen, die für eine realisti-
sche Abschätzung des PAK-Transportes durch die ungesättigte Bodenzone nur be-
dingt ohne weitere Untersuchungen auf einen konkreten Standort übertragen werden 
können. 
Tabelle 3.2.2: Halbwertszeiten von Polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffen 
(KLEIN 2000) 
 Halbwertszeit
[d] 
Henry-Koeffizient
[J/mol] 
KOC 
[l/kg] 
Naphthalin 79,3 4,55 E+01 477,7 
Phenanthren 98,1 3,68 E+00 4168,7 
Anthracen 98,1 5,75 E+00 4168,7 
Acenaphthen 38,1 1,65 E+01 2884,0 
Benz(a)anthracen 183,6 8,29 E-01 37153,5 
Benz(a)pyren 203,4 4,72 E-02 112201,8 
Benzo(b)Fluoranthen 203,4 6,79 E-02 112201,8 
Chrysen 183,6 9,78 E+00 37153,5 
Dibenz(a,h)anthracen 227,3 0,00 E+00 338844,2 
Fluoranthen 164,3 9,16 E-01 12302,7 
Fluoren 34,7 9,94 E+00 2290,9 
Pyren 164,3 1,23 E+00 12302,7 
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3.3 Salze 
Salze sind Verbindungen, an deren Kristallgitter mindestens eine von Wasserstoff-
Ionen verschiedene Kationen-Art und mindestens eine von Hydroxid-Ionen verschie-
de Anionen-Art beteiligt sind (RÖMPP 1995). Sie liegen im Sickerwasser als gelöste 
Ionen vor, sofern ihr Löslichkeitsprodukt nicht überschritten ist. Benannt werden die 
Salze primär nach ihrer Anionen-Art. So werden z. B. Sulfate (SO42-), Nitrate (NO3-), 
Chloride (Cl-), Phosphate (PO43-) oder auch Carbonate (CO32-) unterschieden. 
Die Kationen der Salze unterliegen im Boden der Sorption und treten somit zu ande-
ren Kationen - auch Schwermetall-Ionen - in Konkurrenz um die vorhandenen Sorpti-
onsplätze (DÜRETH-JONECK 1993; KLEY 1999; HARRES 1998; FÖRSTNER und 
GRATHWOHL 2003; SAVRIC 2001). So wurde beispielsweise eine Abnahme der Ad-
sorptionskapazität - und damit eine Mobilisierung von Kationen - eines sandigen 
Lehmbodens um 67 % festgestellt, wenn der Calciumgehalt in Lösung von 10-3 auf 
10-2 M erhöht wurde (ALLOWAY 1999). Die Erhöhung des Calciumgehaltes resp. die 
Verminderung der Adsorptionskapazität des Bodens wirkt sich kationenspezifisch 
unterschiedlich aus. In Abhängigkeit der Bodenbestandteile, insbesondere der Ton-
arten, werden bestimmte Ionen bevorzugt sorbiert, so dass die mobilisierende Wir-
kung von Calcium, aber auch von anderen, in Konkurrenz stehenden Ionen, stoff-
spezifisch betrachtet werden muss. Während z. B. Calcium in einem Montmorillonit 
geeignet ist, die Kationen Blei, Kupfer, Magnesium, Cadmium und Zink zu verdrän-
gen, wird es in einem Illit-reichen Tonboden selbst von Blei, Kupfer und Zink ver-
drängt. Eine Übersicht über die Reihenfolge der Selektivität in Abhängigkeit des Ad-
sorbens gibt ALLOWAY (1999) (vgl. Tab. 3.3.1). 
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Tabelle 3.3.1: Selektivität der Bodenbestandteile für diverse zweiwertige 
Metalle (diverse, in: ALLOWAY 1999) 
Adsorbens Reihenfolge der Selektivität 
Montmorillonit (Na) Ca > Pb > Cu > Mg > Cd > Zn Cd = Zn > Ni 
Illit (Na) Pb > Cu > Zn > Ca > Cd > Mg 
Kaolinit (Na) Pb > Ca > Cu > Mg > Zn > Cd Cd > Zn > Ni 
Smectit, Vermiculit 
und Kaolinit Zn > Mn > Cd > Hg 
Albit, Labradorit Zn > Cd > Mn > Hg 
Fe-Oxidhydroxide 
Ferrihydrit 
Hämatit 
Goethit 
 
Pb > Cu > Zn > Ni > Cd > Co > Sr > Mg 
Pb > Cu > Zn > Co > Ni 
Cu > Pb > Zn > Co > Cd 
Mineralboden auf 
marinem Ton Pb > Cu > Zn > Cd > Ca 
Torf Pb > Cu > Cd > Zn > Ca 
 
Zur Quantifizierung des verdrängenden Effektes von Konkurrenz-Ionen wiesen 
BRÜMMER und HERMS (1985) nach, dass durch die Zugabe einer 0,1 M Natriumnitrat-
(NaNO3)-Lösung die Cd-Gehalte in Lösung um das 2- (pH-4) bis über 8-fache 
(pH > 6) anstiegen. Ein Einfluss der NaNO3-Lösung auf die Zunahme der Lösungs-
konzentration von Zink in einem pH-Bereich unterhalb von 7 wurde ebenfalls deut-
lich, während Kupfer und Blei erst bei pH-Werten von 5 bis 5,5 zu relativ geringen 
Anteilen in Lösung gingen. Das stärker austauschend wirkende Calciumnitrat als 
0,1 M Ca2+-Lösung steigerte die Löslichkeit von Cadmium über das Maß der NaNO3-
Lösung hinaus um das 1,3- bis ca. 3-fache (BRÜMMER und HERMS 1985). 
Ungeachtet der Tatsache, dass eine genaue Spezifizierung der löslichen Komplexe 
aufgrund der Vielzahl potenzieller Komponenten nur schwer möglich ist, ist die Ten-
denz erkennbar, dass mit steigendem Salzgehalt ein größerer Teil an Metallen in Lö-
sung gebracht wird (WÖHLER 1999). Für eine genauere Aussage hinsichtlich einer 
quantitativen Einschätzung der salzbedingten Schwermetallmobilisierung ist zudem 
der Einfluss des pH-Wertes des Bodens zu berücksichtigen (vgl. Abb. 3.3.1). 
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Abbildung 3.3.1: Kupfer-Konzentration im Eluat in Abhängigkeit des pH-Wertes und der 
Salzkonzentration (WÖHLER 1999) 
Während die Kationen der Salze eine mobilisierende Wirkung auf einige Schwerme-
talle durch Kationenaustausch haben, können auch die Anionen der Salze, wie bei-
spielsweise das Sulfat- oder Chlorid-Anion, durch die Bildung löslicher anorganischer 
Komplexe zu einer Erhöhung der Lösungskonzentration von Schwermetallen beitra-
gen (HARRES 1998). BRÜMMER und HERMS (1985) wiesen für Cadmium unter Anwe-
senheit einer 0,1 M Natriumchlorid-(NaCl)-Lösung durch die Bildung von Chloro-
komplexen eine ähnlich lösungsvermittelnde Wirkung nach, wie für die o. g. 0,1 M 
Ca(NO3)2-Lösung (vgl. Abb. 3.3.2). Die Bildung von Chlorokomplexen ist neben dem 
Cadmium auch für das Quecksilber relevant (DONER 1978). 
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Abbildung 3.3.2: Cadmiumgehalt in Gleichgewichtslösungen aus dem SBvt-Horizont einer 
Parabraunerde nach Zusatz von verschiedenen Salzen in Abhängigkeit 
vom pH-Wert (BRÜMMER UND HERMS 1985) 
Cadmium, Zink und Nickel werden unter der Anwesenheit von Sulfat durch Komplex-
bildung mobilisiert (SAVRIC 2001; GERTH 1981). HERMS und BRÜMMER (1984) führen 
zudem die Relevanz der Sulfatkomplexierung für Blei auf. Daneben spielen Phos-
phatkomplexe mit Zink und Kupfer sowie Carbonatkomplexe mit Nickel und Kupfer 
eine wichtige Rolle der salzbedingten Komplexierung (HERMS und BRÜMMER 1984; 
GERTH 1981). 
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3.4 Stoffeigenschaften im besonderen Kontext der Transportmodellie-
rung 
Die Beschreibung der Stoffeigenschaften, insbesondere der Schwermetalle und der 
PAK, zeigt die deutliche Heterogenität der Elemente auf chemisch-physikalischer 
Ebene und somit auch in Bezug auf das stoffspezifische Verhalten in der ungesättig-
ten Bodenzone auf. 
So wird beispielsweise der Transport von Schwermetallen im Boden bestimmt durch 
folgende Parameter: 
• pH-Wert, der sich jedoch nicht als räumlich und zeitlich konstante Größe darstellt, 
• Redoxpotenzial, das alleine aufgrund von Niederschlagsschwankungen eine nicht 
vorhersagbare Variabilität aufweist, 
• Bodeninhaltsstoffen, wie dem organischen Gehalt oder dem Tonanteil, die weder 
in ihrer Zusammensetzung noch in ihrer räumlichen Verteilung ausreichend ge-
nau erfasst werden können und zudem einer stetigen Veränderung unterliegen, 
• der Ionenstärke im Boden,  
• Begleitstoffen im Boden, die sowohl als Konkurrenten um Sorptionsplätze auftre-
ten als auch katalytisch wirken können, 
• der Bodenstruktur und in diesem Zusammenhang auch von der Bepflanzung ei-
nes Standortes, die zu der Ausbildung bevorzugter Fließbahnen führen können 
• und somit stets auch von der nicht vorhersehbaren Entwicklung des Standortes in 
Bezug auf die vorgenannten Aspekte 
Ähnlich stellt sich die Situation bei den polyzyklischen aromatischen Kohlenwasser-
stoffen dar, auf die zudem der höchst komplexe Prozess des biologischen Abbaus 
wirkt. 
Vor diesem Hintergrund ist die Prognosegenauigkeit eines Verfahrens zur Abschät-
zung des Stoffeintrages in das Grundwasser und in diesem Zusammenhang auch die 
Genauigkeit eines Stofftransportmodells kritisch zu diskutieren. 
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Berechnungen zum Stofftransport, die auf Eingabeparametern basieren, die einen 
Schwankungsbereich von z. T. mehreren Zehnerpotenzen aufweisen, im Ergebnis 
jedoch Konzentrationen hervorbringen, die beliebig genau sind, können u. U. dahin-
gehend falsch interpretiert werden, dass das prognostizierte Ergebnis für „real“ 
gehalten wird und sich folglich exakt im Boden widerspiegelt. 
Es muss daher stets darauf hingewiesen werden, dass die Prognosegenauigkeit ei-
nes Verfahrens zur Abschätzung des Stoffeintrages in das Grundwasser und somit 
auch eines Stofftransportmodells im Wesentlichen von der Genauigkeit der Eingabe-
parameter abhängt, die häufig in der Praxis nur unzureichend erfasst werden. 
Eine justiziable Sickerwasserprognose muss diesem Umstand der mangelnden Da-
tengrundlage zur Beurteilung eines Standortes hinsichtlich seines Gefährdungspo-
tenzials für das Grundwasser sowie der natürlichen Heterogenität im Boden dahin-
gehend Rechnung tragen, dass im Sinne einer reasonable-worst-case-Abschätzung 
in den Transportmodellen von ungünstigen Verhältnissen sowohl in der Beschrei-
bung der zu bewertenden Schadenssituation als auch in Bezug auf die zukünftige 
Entwicklung des Standortes ausgegangen wird. 
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4. Elutions- / Extraktionsverfahren zur Abschätzung von Si-
ckerwasserkonzentrationen 
 
„Nur ein Narr macht keine Experimente.“ 
(Charles Darwin) 
 
In  der  Bundesbodenschutzverordnung  (BBodSchV)  vom  12.  Juni  1999  wird  die 
Sickerwasserprognose als Instrument zum Schutz des Grundwassers vor Gefahren, 
ausgehend von Verdachtsflächen oder altlastverdächtigen Flächen, festgeschrieben. 
§4, Nr. 3 der BBodSchV fordert explizit, dass „zur Bewertung der von Verdachtsflä-
chen oder altlastverdächtigen Flächen ausgehenden Gefahren für das Grundwasser 
(...) eine Sickerwasserprognose zu erstellen (ist).“ Die Sickerwasserprognose ist 
nach §2, Nr. 5 wie folgt definiert: 
„Abschätzung der von einer Verdachtsfläche, altlastverdächtigen Fläche, schädlichen 
Bodenveränderung oder Altlast ausgehenden oder in überschaubarer Zukunft zu er-
wartenden Schadstoffeinträge über das Sickerwasser in das Grundwasser, unter Be-
rücksichtigung von Konzentrationen und Frachten und bezogen auf den Übergangs-
bereich von der ungesättigten zur wassergesättigten Zone.“ 
Die Berücksichtigung von Konzentrationen im Übergangsbereich von der ungesättig-
ten zur wassergesättigten Zone (Ort der Beurteilung) erfordert i. d. R. eine Abschät-
zung der Sickerwasserkonzentration basierend auf Laborversuchen, da eine direkte 
Beprobung des Sickerwassers am Ort der Beurteilung, beispielsweise durch den Ein-
satz von Saugkerzen, häufig unzweckmäßig, oder praktisch unmöglich ist. 
„Die Stoffkonzentrationen und -frachten im Sickerwasser und der Schadstoffeintrag 
in das Grundwasser im Übergangsbereich von der ungesättigten zur wassergesättig-
ten Bodenzone (Ort der Beurteilung) können abgeschätzt werden. Diese Abschät-
zung kann annäherungsweise … auf der Grundlage von Materialuntersuchungen im 
Labor (Elution, Extraktion), bei anorganischen Stoffen insbesondere der Elution mit 
Wasser … erfolgen.“ (BBodSchV, Anhang 1, Kapitel 3.3) 
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Geeignete Methoden zur Bestimmung der Konzentration im Sickerwasser sind in der 
BBodSchV aufgeführt. Während in Anhang 1, Kapitel 3.1.2 der BBodSchV Verfahren 
zur Gewinnung von Extrakten sowie von Eluaten mit Wasser beschrieben werden, 
schließt sich in Kapitel 3.1.3 eine Auflistung von Analyseverfahren zur Bestimmung 
von Schadstoffgehalten und Konzentrationen an. Für die Herstellung von Eluaten mit 
Wasser zur Abschätzung von Schadstoffkonzentrationen im Sickerwasser werden 
nach BBodSchV, Anhang 1, Kapitel 3.1.2, Tabelle 2 für anorganische Stoffe der Bo-
densättigungsextrakt sowie die Elution mit Wasser nach DIN 38414-4 vorgeschrie-
ben. „Die Stoffkonzentrationen im Sickerwasser können am Ort der Probennahme für 
anorganische Schadstoffe mit den Ergebnissen des Bodensättigungsextraktes an-
satzweise gleichgesetzt werden. Abschätzungen unter Heranziehung von … anderen 
Elutionsverfahren (z. B. DIN 19730 oder DIN 38414-4) sind zulässig, wenn die 
Gleichwertigkeit der Ergebnisse insbesondere durch Bezug dieser Ergebnisse auf 
den Bodensättigungsextrakt sichergestellt ist.“ (BBodSchV, Anhang 1, Kapitel 3.3). 
Als Elution wird die Auswaschung von Stoffen mit einem Elutionsmittel (Eluens) aus 
Feststoffen bezeichnet. Dabei kommt es zu einem Stoffübergang aus der festen 
Phase in die flüssige, meist wässrige Phase, die das Eluat darstellt (LAGA 2002). 
Die Extraktion beschreibt Trennverfahren, bei denen mit Hilfe eines geeigneten Lö-
sungsmittels Bestandteile aus dem zu bewertenden Material herausgelöst werden. 
Handelt es sich bei den Lösungsmitteln um neutrales bzw. schwach saures oder ba-
sisches Wasser, wird das Verfahren als Elutionsverfahren bezeichnet (DIBT 2000; 
HLUG 2001). 
Unter dem Begriff "Elution" ist im Folgenden immer das Auslaugen oder Extrahieren 
einer Probe (Feststoff, Schlamm) mit wässrigen Lösungen zu verstehen. Im Gegen-
satz dazu steht der Aufschluss, z.B. mit konzentrierten Säuren, zur Ermittlung des 
Gesamtmetallgehaltes einer Probe oder die Extraktion mit organischen Lösungsmit-
teln zur Bestimmung einzelner organischer Komponenten (BLANKENHORN 1994). Die 
Unterscheidung von Elutions- und Extraktionsverfahren basiert demnach auf der Art 
des Lösungsmittels zur Gewinnung eines Eluates/Extraktes. 
In der Literatur werden von dieser Begrifflichkeit abweichend die Verfahren zur Ge-
winnung von Eluaten resp. von Extrakten häufig unterschiedlich klassifiziert in dem 
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Sinne, dass Elutionsverfahren als spezielles Extraktionsverfahren mit Wasser, aber 
auch Extraktionsverfahren als spezielles Elutionsverfahren mit einem geeigneten Lö-
sungsmittel bezeichnet werden. Auch die Bezeichnung des Elutionsversuches BSE 
als „Bodensättigungsextrakt“ belegt die nicht exakte Verwendung der Begriffe (siehe 
Nachstehende). 
[UTERMAN et al. 1998: Beschreibung des Elutionsversuches nach DIN 38414-4 sowie des 
Bodensättigungsextraktes unter der Überschrift „Extraktionsverfahren“; VEHLOW 2001: „Eluti-
onsverfahren lassen sich in Extraktionstests zur Bestimmung von Gleichgewichtszuständen 
und in dynamische Tests, die den zeitlichen Ablauf der Elution beschreiben, unterteilen“; 
KAPP 2003: „Die Schadstoffbelastung im Eluat nimmt in der Regel mit abnehmender Menge 
an Extraktionsmittel zu.“] 
Elutions- und Extraktionsverfahren dienen der Charakterisierung eines schadstoffbe-
lasteten Bodenmaterials hinsichtlich seines mobilen und verfügbaren Schadstoffan-
teils. Während Elutionsverfahren der Abschätzung der Sickerwasserkonzentration 
dienen, welches mit dem zu prüfenden Feststoff in Kontakt steht, kann über Extrakti-
onsverfahren ein spezifischer Schadstoffgehalt (z. B. Totalgehalt, mobiler / mobili-
sierbarer Anteil etc.) eines Materials bestimmt werden (GRATHWOHL 2002). Diese ver-
einfachte Unterscheidung der Elutions- und Extraktionsversuche verdeutlicht die 
grundverschiedene Versuchsintention der Verfahren.  
Bei den Elutionsverfahren ist ein wesentliches Bewertungskriterium die Übertragbar-
keit der Ergebnisse auf das Sickerwasser. Nach allgemein vorherrschender Meinung 
werden der Bodensättigungsextrakt und die Säulenelution als realitätsnah sowie die 
2:1-Elution nach DIN EN 12457-1 als hinreichend genaue Abbildung der tatsächli-
chen Bodenlösung angesehen. Das S4-Eluat nach DIN 38414-4 und die pH-stat-
Elution werden hingegen verfahrensbedingt als nicht geeignet eingestuft, die reale 
Bodenlösung wiederzugeben (LUA 2002). 
Dennoch kommt die S4-Elution in der Praxis häufig zum Einsatz, da sie kostengüns-
tig, schnell durchführbar und das Verfahren zudem standardisiert ist. Vorteile, die der 
Bodensättigungsextrakt (nicht standardisiert) oder die Säulenelution (langwierig und 
teuer) nicht auf sich vereinen können. 
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Zudem ist der S4-Versuch in der BBodSchV Nr. 3.1.2 neben dem Bodensättigungs-
extrakt als einziges Verfahren zur Herstellung von Eluaten mit Wasser zur Abschät-
zung von Schadstoffkonzentrationen im Sickerwasser aufgeführt, ohne dass das S4-
Eluat mit der Sickerwasserkonzentration gleichgesetzt werden könnte. 
Die Anwendung anderer Elutionsverfahren ist zwar nach BBodSchV Nr. 3.3 zulässig, 
jedoch ist die Gleichwertigkeit der Ergebnisse insbesondere durch den Bezug auf 
den Bodensättigungsextrakt sicherzustellen, was in der Praxis aufgrund der häufig 
postulierten Unvergleichbarkeit der Elutionsverfahren zu Schwierigkeiten führt. 
Mit Ausnahme des Bodensättigungsextraktes, der nach BBodSchV Nr. 3.3 für anor-
ganische Schadstoffe mit der Stoffkonzentration im Sickerwasser gleichgesetzt wer-
den kann, lassen sich die Ergebnisse der Elutionsverfahren aufgrund der z. T. ex-
tremen Versuchsbedingungen wie z. B. Zerkleinerungsgrad des Probenmaterials, 
Wasser-Feststoffverhältnis (W/F), Versuchsdauer, Beanspruchung des Materials 
(schütteln, kneten) etc. nicht auf die natürliche Umgebung übertragen. Es können 
dennoch qualitative Aussagen über die Mobilität und das Bindungsverhalten der 
Schadstoffe mit Einschränkung abgeleitet werden (LFU 2002). 
Extraktionsverfahren können nach charakteristischen Elementanteilen des Feststoff-
gehaltes unterschieden werden. So existieren Extraktionsverfahren zur Bestimmung 
des mobilen resp. des mobilisierbaren Anteils (Ammoniumnitrat, sequentielle Extrak-
tion - Verfahrensschritte I. bis III.) sowie des Totalgehaltes (Königswasseraufschluss, 
sequentielle Extraktion - Verfahrensschritte IV. bis VII.). 
Speziell zur Extraktion von organischen Wirkstoffen kommen die Accelerated Solvent 
Extraktion (ASE) als Verfahren der beschleunigten Extraktion von organischen Wirk-
stoffen bei hohem Druck sowie die Soxhlet-Extraktion als kontinuierliches Extrakti-
onsverfahren zur Bestimmung der maximal auslaugbaren Substanz zur Anwendung. 
Einen Überblick über die Vor- und Nachteile der Elutions- / Extraktionsverfahren gibt 
Tabelle 4.1. 
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Tabelle 4.1: Versuchsübersicht Über Elutions- / Extraktionsverfahren 
Verfahren W/F Vor- Nachteile Versuchs- dauer 
Elutionsverfahren 
DIN 38414-S4 10:1 + Schnell, kostengünstig 
+ weitgehend unabhängig vom eingesetzten Sub-
strat4 
- nicht realitätsnah5 
24 h 
DIN 12457-1 
(wie 38414-1) 
2:1 + Schnell, kostengünstig 
+ näherungsweise realitätsnah wegen W/F 2:1 
- nicht geeignet für leichtflüchtige Stoffe 
- weitgehend ungeeignet für lipophile org. Sub-
stanzen 
24 h 
pH-stat 
Verfahren 
10:1 + Schadstoffmobilisierung unter worst-case-
Annahmen 
+ Abschätzung des mittel- und langfristigen Ver-
haltens von Feststoffen (z.B. Deponieverhalten)3 
- nicht realitätsnah; schwer interpretierbar 
24 h 
Bodensättigungsextrakt 
BSE 
ca. 1:0,61 + realitätsnah wegen W/F-Verh. 
+ Eluat entspricht annähernd der natürlichen Bo-
denlösung4 
- subjektive Wasserzugabe 
- geringe Eluatmenge 
- ungeeignet bei grobkörnigem Material4 
ca. 48 h 
Trogverfahren 10:1 + größere Probenmenge gegenüber 38414-4 
+ es können auch körnige Materialien wie auch 
Prüfkörper (verfestigtes Material) untersucht 
werden 
- Verhältnis von Probenoberfläche zu Probenvo-
lumen uneinheitlich 
- Ermittlung maximaler Konz. nicht möglich3 
24 h 
Kaskadentest 
NEN 7343 
20:1 bis 
100:1 
+ Abschätzung des langfristigen Verhaltens von 
Feststoffen 
+ Abschätzung von erhöhten Startkonzentratio-
nen7 
- Einsatz von demineralisiertem Wasser mit pH = 
4 nicht realitätsnah (vgl. pH-stat-Verfahren) 
23 h bis 
115 h 
Säulenversuche 
Säulenelution 
DIN 19736 
ca. 2:1 + realitätsnah 
+ Konzentrationen können mit realer Bodenlösung 
gleichgesetzt werden 
- bisher nur für PAK abgesichert 
- maximaler Feinkornanteil bei 70 % 
- lange Versuchsdauer4 
6-7 d 
Säule nach LUA ca. 2:1 + realitätsnah 
+ Konzentrationen können mit realer Bodenlösung 
gleichgesetzt werden 
- bisher nur für PAK abgesichert 
- maximaler Feinkornanteil bei 70 % 
- lange Versuchsdauer4 
6-7 d 
Schweizer Elutionsverf. 1:101 + Abschätzung des mittel- und langfristigen Ver-
haltens von Stoffen auf das Sickerwasser10 
+ Zeitraffereffekt durch Einsatz von CO211 
- realitätsfernes Verfahren (vgl. pH-stat-Verfahren) 
2mal à 
24 h 2 
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Verfahren W/F Vor- Nachteile Versuchs-
dauer 
NEN 7343 Gestaffelt 
0,1 bis 10 
+ Konzentrationsverlauf über der Zeit darstellbar 
- lange Versuchsdauer 
einige Wo-
chen 
Triaxialzelle Unter-
schiedl. 
+ Abschätzung des Langzeitverhaltens von verfes-
tigten Stoffen 
- Versuchsdauer von der Durchlässigkeit der Pro-
be abhängig (bis zu mehreren Wochen) 
bis zu meh-
reren Wo-
chen 
Extraktionsversuche 
Königswasser Extrakt* + nach BBodSchV Verfahren zur Bestimmung des 
Gesamtgehaltes anorganischer Stoffe 
- z. T. erhebliche Unterschätzung des Gesamtge-
haltes6 
18 h 
Ammoniumnitrat nach 
DIN 19730 
Extrakt* + Verfahren als Grundlage für Standortbeurteilun-
gen sowie Nutzungs- und Sanierungsempfeh-
lungen8 
- keine unmittelbare Wirkgröße wie bio- oder 
pflanzenverfügbar8 
- Verfahrensbedingt nicht realitätsnah4 
2 h 
ASE Extrakt* + Schnelles Verfahren für org. Substanzen 
+ im Vergleich zu anderen Extraktionsverfahren 
höhere Ausbeuten12 
- hoher verfahrenstechnischer Aufwand 
< 1 h 
Sequentielle Extraktion Extrakt* + Differenzierte Betrachtung der Mobilisierbar-
keitsanteile 
+ Abschätzung des Langzeitverhaltens 
- eine Sickerwasserkonzentration kann nicht ab-
geleitet werden 
- hoher Zeitbedarf 
- Verminderung der Konzentrationen in den Ana-
lyseproben (insbes. Unbelastete Böden) durch 
Aufteilung der Gesamtgehalte in mehrere Frakti-
onen3 
ca. 5 d3  
Soxhlet-Extraktion Extrakt* + Bestimmung des maximalen, auslaugbaren An-
teils org. Substanzen 
+ einfaches Verfahren 
- nicht immer beste Extraktionsausbeute9 
12 h 
*: keine maßgebliche Größe zur direkten Abschätzung der Konzentration im Sickerwasser 
1: nach BLANKENHORN (aus KÖRDEL 1998) 
2: LFU (2002) 
3: ROEMER (1996) 
4: SCHROERS (2002) 
5: WILSNACK (2002) 
6: DIN ISO 11466 
7: REID (1999) 
8: DIN 19730 
9: OEHME et al. (2000) 
10: www.Alfaweb.de: Fachzugang-Methoden und Techniken-Analyseverfahren 
11: www.nlfb.de: Altlastenhandbuch Technisch-wissenschaftliche Grundlagen-Index-Elution 
12: GRATHWOHL (2001): Projektbeschreibung 02WP0081 Forschungsvorhaben SIWAP 
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4.1 Eluierbarkeit mit Wasser nach DIN 38414-S4 bzw. DIN EN 12457-4 
Der S4-Versuch nach DIN 38414 bildet häufig die Grundlage für die Beurteilung des 
zu erwartenden Auslaugverhaltens von Materialien. Das Verfahren bietet sich als 
schnelle und kostengünstige Methode an, wobei das hohe Wasser-
Feststoffverhältnis, die geringe Probemenge sowie die mechanische Beanspruchung 
des Materials zu realitätsfernen Ergebnissen führen, die nicht ohne weiteres auf die 
Sickerwasserverhältnisse in der ungesättigten Bodenzone übertragen werden kön-
nen. Die erforderliche Umrechnung, die in der Regel auf der statistischen Auswer-
tung von Paralleluntersuchungen zu S4- und BSE- resp. Sickerwasserkonzentratio-
nen beruht, spannt einen Unsicherheitsbereich auf, der eine eindeutige Zuordnung 
einer S4-Konzentration zu einer realen Sickerwasserkonzentration erschwert. 
Die Umrechnung des Laborwertes auf die realen Verhältnisse im Boden muss dieser 
Variabilität Rechnung tragen. Ein denkbarer Weg in diesem Sinne ist der Versuch, 
die Bandbreite der Variabilität dahingehend abzuschätzen, dass mit ausreichender 
Sicherheit die Umrechnung einer S4- auf eine Sickerwasserkonzentration zu tenden-
ziell höheren Konzentrationswerten führt, als im Mittel zu erwarten. Durch diesen An-
satz, der auch im Rahmen dieser Arbeit in Kapitel 5 aufgegriffen wird, ist gewährleis-
tet, dass das Auslaugverhalten eines Großteils der zu beurteilenden Materialien mo-
derat überschätzt wird. Dieses führt in der anschließenden Transportsimulation ent-
sprechend zu erhöhten Konzentrationen am Ort der Beurteilung, was wiederum das 
Risiko der Unterschätzung des Gefährdungspotenzials für das Grundwasser redu-
ziert. 
DIN 38414 - Teil 4 regelt ein Verfahren zur Bestimmung der Stoffe, die unter den Be-
dingungen dieser Norm in Wasser gelöst werden. Zur Beurteilung der Schädlichkeit 
des deponierten bzw. zu deponierenden Materials müssen jedoch weitere Kriterien 
berücksichtigt werden (z. B. Verhältnis des eluierbaren Anteils zum Gesamtgehalt 
eines Stoffes, Angaben zum Grundwasser etc.), da die Analyse des Eluats mögli-
cherweise Werte liefert, die „unter Deponiebedingungen nicht oder nur in langen 
Zeitspannen erreicht werden.“ 
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Das Probengut wird, sofern seine Korngröße 10 mm überschreitet, zerkleinert (nicht 
gemahlen) und auf etwa 100 g Trockenmasse eingewogen (bei inhomogenem Mate-
rial ist eine größere Probenmenge mit entsprechend größerem Wasservolumen zu-
lässig). Die Trockenmasse wird mit 1 Liter destilliertem Wasser in einer Weithalsfla-
sche versetzt und 24 Stunden über Kopf gedreht oder geschüttelt, so dass die Probe 
dauernd in Bewegung bleibt. Nach Ablauf der Elutionsdauer wird die feste und flüssi-
ge Phase getrennt. Ungelöste Rückstände werden durch Filtrieren bzw. Zentrifugie-
ren abgetrennt; ggf. muss getrübtes Eluat anschließend durch einen Membranfilter 
filtriert werden. Bei mehrmaliger Elution wird dem Rückstand der behandelten Probe 
erneut 1 l Wasser zugesetzt und erneut wie beschrieben behandelt. Diese Mehrfa-
chelution bietet sich dann an, wenn Stoffe nach der ersten Elution noch nicht weitge-
hend ausgelaugt wurden (Roemer 1996) 
Die Anwendung des S4-Versuches ist im Wesentlichen auf anorganische und 
hydrophile organische Stoffe beschränkt; hier zeigt es eine gute Reproduzierbarkeit 
der Ergebnisse (LfU 2002) 
Ursprünglich wurde das Verfahren entwickelt, um das Auslaugverhalten von wasser-
löslichen Stoffen (z. B. Salze, lösliche Schwermetalle) aus festen, pastösen und 
schlammigen Materialien zu beurteilen. In Ermangelung anderer genormter Verfah-
ren wird es jedoch auch auf schwerlösliche organische Schadstoffe (z. B. PAK) an-
gewandt, wobei jedoch die Probenaufbereitung (Sorptionsverluste an Glas- und Fil-
termaterialien) problematisch ist und das Ergebnis verfälschen kann (PFEIFER 1998). 
Die mit dieser Methode erzielten Eluatkonzentrationen sind aufgrund des hohen 
Flüssigkeits-/Feststoff-Verhältnisses für Schwermetalle und gut lösliche anorgani-
sche Stoffe theoretisch niedriger als die Konzentrationen realer Bodenlösungen (LUA 
2002).  
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Im Gegensatz zum Bodensättigungsextrakt oder auch der Säulenelution, die als rea-
litätsnah gelten, können die Messergebnisse des Elutionsversuches nach DIN 
38414-4 nur unter bestimmten Annahmen oder Voraussetzungen verwendet werden 
(LUA 2002) 
Eine Sonderform des zuvor beschriebenen Elutionsversuches beschreibt die DIN EN 
12457-1, in der bei vergleichbarem Versuchsablauf lediglich ein verändertes Wasser-
Feststoffverhältnis von 2:1 vorgeschlagen wird. Durch das realistischere Wasser-
Feststoffverhältnis wird für dieses Verfahren eine näherungsweise Abbildung der tat-
sächlichen Bodenlösung vermutet (SCHROERS 2002).  
 
 
4.2 Bodensättigungsextrakt 
Im Gegensatz zum S4-Versuch wird der Versuch „Bodensättigungsextrakt“ (BSE) bei 
realitätsnahen Wasser-Feststoffgehalten durchgeführt, was eine Übertragung auf 
reale Verhältnisse im Sickerwasser erleichtert.  
Die Gewinnung des Bodensättigungsextraktes ist nicht in einer DIN Norm geregelt. 
Hinweise zur Durchführung dieser Methode finden sich in der Bundes-Bodenschutz-
Verordnung (BBodSchV), wonach ca. 250 g einer Bodenprobe soviel Wasser zuge-
geben wird, bis sie vollständig durchfeuchtet ist. Die benötigte Menge an Wasser zur 
Vorbefeuchtung ist bodenartabhängig und sollte ungefähr der Feldkapazität entspre-
chen. Die durchfeuchtete Probe wird zur Gleichgewichtseinstellung 24 Stunden bei 
5°C stehen gelassen. 
Der gekühlten Bodenprobe wird unter Rühren destilliertes Wasser bis zum Erreichen 
der Fließgrenze zugegeben und erneut 24 h bei 5°C aufbewahrt. Anschließend wird 
die Probe 30 Minuten zentrifugiert. Das Zentrifugat wird abschließend, ggf. unter 
Druck, mit einem Membranfilter mit 0,45 µm Porenweite filtriert und analysiert. 
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Erschwerend kommt bei dem BSE-Versuch hinzu, dass das Verfahren nicht eindeu-
tig in Bezug auf den zuzusetzenden Wasseranteil ist. Vor diesem Hintergrund wird 
die Festschreibung des Wasser-Feststoffverhältnisses in einem modifizierten BSE-
Verfahren diskutiert (EBERLE 2006). 
Der Bodensättigungsextrakt gilt aufgrund seines – vor allem im Verhältnis zum S4 
nach DIN 38414 – vermeintlich realistischen Flüssigkeits-/Feststoffverhältnisses als 
repräsentativ für die Übertragung auf reale Sickerwasserverhältnisse. Nach der 
BBodSchV können die Stoffkonzentrationen im Sickerwasser am Ort der Probenah-
me für anorganische Schadstoffe mit den Ergebnissen des Bodensättigungsextraktes 
ansatzweise gleichgesetzt werden. 
 
 
4.3 Weitere Elutions- / Extraktionsverfahren 
Neben den zuvor beschriebenen Elutionsverfahren „S4“ und „BSE“ (vgl. Kap. 4.1 und 
4.2) existieren zahlreiche weitere Verfahren zur Bestimmung der Gleichgewichtskon-
zentration im Wasser oder von Anteilen am Gesamt-Feststoffbestand (vgl. Kap. A.1). 
Insbesondere bei schwerlöslichen Stoffen wie z. B. den Schwermetallen kommt der 
Untersuchung des Feststoffgehaltes als Totalgehalt (Königswasserextrakt; vgl. Kap. 
A.1.9) oder als mobilisierbarer Anteil (Ammoniumnitrataufschluss; vgl. Kap. A.1.10) 
eine besondere Bedeutung zu. Allein auf Grund von Elutionsversuchen kann häufig 
keine eindeutige Aussage bezüglich des mobilisierbaren und somit grundwasserrele-
vanten Schadstoffpotenzials getroffen werden. So wird beispielsweise die schwer 
lösliche Fraktion im Feststoff möglicherweise durch einen Elutionsversuch nicht er-
fasst. Unter realen Verhältnissen ist es jedoch denkbar, dass zukünftige Verände-
rungen des Materials resp. des Bodens, beispielsweise in Bezug auf den pH-Wert, 
zu einer Mobilisierung auch dieser Fraktion führen und somit zu einem erhöhten bzw. 
verlängerten Auslaugen des Schadstoffes beitragen können. 
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Eine dem Vorsorgegedanken des Grundwasserschutzes konforme Transportsimula-
tion muss die potenzielle, zukünftige Mobilisierung angemessen berücksichtigen. 
Angemessen in diesem Zusammenhang bedeutet, dass Feststoffgehalte, die unter 
ungünstigen, aber realistischen Veränderungen des Quellmaterials resp. des Bodens 
mobilisiert werden können, in die Abschätzung der Quellstärke einzubeziehen sind, 
während dauerhaft immobile Anteile vernachlässigt werden können. Dieser Grund-
gedanke bildet die Basis für den in Kapitel 5 erarbeiteten standardisierten Ansatz zur 
Abschätzung einer langjährigen, konstanten Quellstärke bei Schwermetallen und 
weiteren schwer löslichen Stoffen. 
 
 
4.4 Korrelation zwischen der S4-Elution und dem BSE zur Abschät-
zung der Gleichwertigkeit der Verfahren 
Während das Ergebnis des Versuches „Bodensättigungsextrakt“ (BSE) ansatzweise 
mit der Stoffkonzentration im Sickerwasser gleichgesetzt werden kann, muss für die 
S4-Elution zuvor die Gleichwertigkeit mit dem BSE nachgewiesen werden. In Abbil-
dung 4.4.1 sind S4- und BSE-Untersuchungen an jeweils den gleichen Bodenmateri-
alien in einem doppelt logarithmischen Maßstab dargestellt. Bei einer funktionalen 
Gleichwertigkeit der beiden Elutionsversuche wären alle Punkte entlang einer Linie 
angeordnet. Tatsächlich wird durch die Punktwolke jedoch eine Bandbreite aufge-
spannt, die eine direkte Übertragung eines S4-Versuches in eine BSE- resp. eine 
Sickerwasserkonzentration erschwert oder gar unmöglich macht (LICHTFUß 2003). 
Theoretisch betrachtet sind die Elutionsversuche „S4“ und „BSE“ durchaus ver-
gleichbar. Beide Versuche basieren auf einer Elution mit Wasser in Verbindung mit 
einer mechanischen Beanspruchung des Bodenmaterials, die gegenüber den Ver-
hältnissen in der ungesättigten Bodenzone zu einem erhöhten Stoffaustrag führen 
sollte, was auch bei der Gleichsetzung des BSE mit der realen Sickerwasserkonzent-
ration berücksichtigt werden muss. Der wesentliche Unterschied besteht in dem 
Wasser-Feststoffverhältnis,  das  bei  dem  S4-Versuch  um  einen  Faktor  größer 10 
oberhalb des BSE-Versuches liegt. Neben dem konzentrationsabmindernden Ver-
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dünnungseffekt im S4-Versuch durch die erhöhte Menge Wasser muss im Gegenzug 
geklärt werden, ob die durch den Wasserüberschuss gegebene, ausgeprägte Kon-
taktfläche zwischen Wasser und Boden zu einer Konzentrationssteigerung gegen-
über dem kompakteren BSE-Versuch führt. Diese entgegenwirkenden Effekte kön-
nen in der stoffübergreifenden Darstellung von S4- und BSE-Versuchen dazu führen, 
dass das Verhältnis von S4- und BSE-Konzentration sowohl positiv als auch negativ 
ausfallen kann. Im Einzelfall sind auch identische Konzentrationen denkbar. Dieses 
heterogene Bild lässt auf den ersten Blick vermuten, dass ein Zusammenhang zwi-
schen S4- und BSE-Versuch nicht herzustellen ist. 
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Abbildung 4.4.1: Gegenüberstellung von Sulfat-Eluatkonzentrationen aus BSE- und S4-
Versuchen (verändert nach LEUCHS und DOETSCH unveröffentlicht) 
Für einzelne Stoffe, wie z. B. für Sulfat, ist eine deutlich bessere Korrelation gege-
ben. Trotz der z. T. deutlichen Schwankungen in der Korrelation zwischen S4- und 
BSE-Konzentration (vgl. Abb. 4.4.1) kann doch zweifelsfrei abgeleitet werden, dass 
mit steigender Konzentration im BSE-Versuch die S4-Konzentration tendenziell 
nachzieht, so dass ein funktionaler Zusammenhang zwischen den beiden Elutions-
versuchen postuliert werden kann. Dabei ist nicht auszuschließen, dass der Schwan-
kungsbereich z. T. auf die Heterogenität des Bodens und nicht auf die Wahl des Elu-
tionsversuches zurückzuführen ist.  
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Alleine die Durchführung mehrerer BSE-Versuche an einer nicht homogenisierten 
Bodenprobe wird Konzentrationsunterschiede hervorbringen, die sich in Abbildung 
4.4.1 als Korrelationsschwankungen zwischen S4- und BSE-Versuch darstellen und 
nicht als versuchsunabhängige, natürliche Heterogenität. Würde man die natürliche 
Variabilität aus der Korrelation in Abbildung 4.4.1 über die statistische Auswertung 
von zahlreichen Parallelversuchen an dem untersuchten Bodenmaterial herausrech-
nen, ergäbe sich mit großer Wahrscheinlichkeit ein noch deutlicherer Zusammen-
hang zwischen den Elutionsversuchen. 
Vor diesem Hintergrund wird trotz kontroverser Diskussionen bezüglich der Über-
tragbarkeit einer S4-Konzentration auf eine BSE- resp. Sickerwasserkonzentration im 
Rahmen dieser Arbeit ein Ansatz diskutiert, der auf der Grundlage der S4-Elution 
und einer als konstant angesetzten, stoffspezifischen maximalen Löslichkeit die Ab-
schätzung der Sickerwasserkonzentration als Funktion der Zeit erlaubt. 
 
 
4.5 Beziehung des Ammoniumnitratanteils auf den Königswasserex-
trakt zur Abschätzung des mobilisierbaren Anteils 
Während bei löslichen Stoffen die Entwicklung der Quellkonzentration mit der Zeit für 
die Transportprognose entscheidend ist, stellt sich insbesondere bei Schwermetallen 
die Frage nach der Dauer der Auslaugung und in diesem Zusammenhang nach dem 
mobilisierbaren Anteil im Boden. Vereinfachend kann dabei von einer konstanten 
Quellkonzentration über einen Zeitraum von z. T. mehreren Jahrzehnten ausgegan-
gen werden. 
Für die Abschätzung des mobilisierbaren Schwermetallanteils im Boden eignet sich 
die Extraktion mit Ammoniumnitrat (vgl. Kap. A.1.10). Vergleicht man das Ergebnis 
der Ammoniumnitratextraktion mit dem Totalgehalt im Boden, beispielsweise be-
stimmt mit der Königswasserextraktion, so kann der prozentuale mobilisierbare Anteil 
eines Bodenmaterials zum Zeitpunkt der Bodenprobenahme ermittelt werden (vgl. 
Abb. 4.5.1). 
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Abbildung 4.5.1: Mobilisierbarkeit von Zink in 0/00 (y-Achse), dargestellt als Verhältnis von 
Ammoniumnitratlösung (mobilisierbarer Anteil) und Königswasserextrakt 
(Totalgehalt) über einen pH-Bereich von 3 bis 8 (PRÜEß 1994; LIEBE ET 
AL. 1997) 
Die Mobilisierbarkeit, angegeben in 0/00 des Totalgehaltes, ist eine zeitabhängige 
Größe. Während ein frisch kontaminiertes Material einen vergleichsweise hohen mo-
bilisierbaren Anteil aufweisen wird, ist davon auszugehen, dass der mobilisierbare 
Anteil mit der Zeit auslaugt und lediglich der immobile Anteil im Ausgangsmaterial 
zurückbleibt. Vor diesem Hintergrund kann die Mobilisierbarkeit einer Substanz nicht 
als stoffspezifische Größe festgelegt werden, sondern muss vielmehr für das zu be-
urteilende Material bestimmt, bzw. aus Literaturdaten zur Mobilisierbarkeit von ver-
gleichbaren Materialien abgeleitet werden. 
Auf der Grundlage von Literaturdaten (PRÜEß 1994) sowie von Labordaten, die im 
Rahmen des Forschungsverbundes „Sickerwasserprognose“ erhoben wurden, wird 
in Kapitel 5 ein standardisierbarer Ansatz zur prognostizierenden Abschätzung einer 
langjährigen Quellkonzentration vorgestellt, die als Eingangsgröße in SISIM für die 
weitere Transportprognose dient. 
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5. Darstellung der Ableitungssystematik einer materialspe-
zifischen Quelltermfunktion aus einem Elutionsversuch 
 
„Die Wissenschaft führt zur Voraussicht; Voraussicht führt zum Handeln.“ 
(Auguste Comte) 
 
Die Abbildung eines räumlich und zeitlich stark variierenden Systems durch ein Mo-
dell erfordert eine abstrahierende Darstellung der Systemkomponenten „Boden“ 
resp. „Material“ (vgl. Kap. 2) und „Schadstoff“ (vgl. Kap. 3) sowie deren Wechselwir-
kungen. Diese Schnittstelle zwischen der realen Situation und der modellhaften, ge-
nerischen Welt wird durch die Rahmenbedingungen des Transportmodells SISIM 
(vgl. Kap. 6) fixiert. 
Dabei stellen Elutions- und Extraktionsversuche (vgl. Kap. 4) ein wesentliches In-
strument dar, um das reale System auf einer wissenschaftlichen Basis für die Anfor-
derungen eines Sickerwasserprognosemodells fassbar zu machen. 
Die komprimierte Darstellung der komplexen Boden/Material-Schadstoff-Matrix durch 
einen oder einige wenige Laborwerte ist potenziell mit einem nicht unerheblichen 
Fehlerpotenzial verbunden.  
Vor diesem Hintergrund ist die Durchführung komplexer, numerischer Transport-
prognosen, wie beispielsweise mit dem Simulationsmodell Hydrus-1D, basierend auf 
den Informationen aus den Laborversuchen kritisch zu diskutieren, da sie eine Ge-
nauigkeit der Simulationsergebnisse suggerieren, die bereits aufgrund des hohen 
Unsicherheitsbereiches der Eingangsgrößen nicht gegeben ist. Zudem ist der Erhe-
bungsaufwand der zahlreichen Eingabeparameter eines numerischen Modells für 
eine Gefährdungsabschätzung nur bedingt angemessen, so dass die Möglichkeiten 
derartiger Modellansätze in der Praxis deutlich unter dem Modellpotenzial bleiben. 
Der Vorteil der differenzierten Beschreibung des Boden/Material-Schadstoff-Systems 
kehrt sich vor diesem Hintergrund in den Nachteil der Unübersichtlichkeit um. 
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Zielführend ist demgegenüber der Ansatz eines einfachen, analytischen Modells mit 
beschränktem Eingabeparametersatz, das die Variabilität der Daten berücksichtigt 
und ferner die wesentlichen transportbestimmenden Parameter konservativ im Sinne 
einer höheren prognostizierten Sickerwasserkonzentration am Ort der Beurteilung 
überschätzt. Diesem Ansatz wird das Transportmodell SISIM gerecht (vgl. Kap. 6). 
Das Modell SISIM simuliert den Verlauf der Sickerwasserkonzentration im Boden, 
hervorgerufen durch eine bestehende Bodenbelastung oder durch einen zeitlich vari-
ablen Schadstoffeintrag (Quellstärke) in den Boden, der beispielsweise durch das 
Auf- oder Einbringen eines Recyclingmaterials auf oder in den Boden hervorgerufen 
wird. Das erforderliche Signal des Schadstoffeintrags besteht im zweiten Fall aus 
einer stetigen Funktion, die den durchschnittlichen Verlauf der Quellstärke be-
schreibt. Demgegenüber steht in der Praxis nicht selten lediglich die Information aus 
einem oder mehreren Elutions- / Extraktionsversuchen als eine statische Größe, die 
einem dynamischen Konzentrationsverlauf nicht eindeutig zuzuordnen ist. 
Diese Diskrepanz macht eine Methodik erforderlich, die eine fachlich begründete 
Übertragung einer Konzentration aus einem Elutionsversuch in eine stetige, zeitab-
hängige Funktion erlaubt. Die Transformation sollte dabei der Datenunsicherheit 
durch den Ansatz von reasonable-worst-case-Szenarien gerecht werden und derart 
standardisierbar sein, dass ein normierbares und justiziables Werkzeug für die Si-
ckerwasserprognose entsteht. Dabei sind Annahmen erforderlich, die, obwohl wis-
senschaftlich fundiert, dennoch der abschließenden Diskussion zur Umsetzung in 
eine rechtsverbindliche Fassung bedürfen. Trotzdem ist für die Praxis der Einsatz 
eines derartigen Verfahrens mit bekannten Abstraktionen sinnvoll, wobei die gutach-
terliche Einschätzung weiterhin wesentlicher Bestandteil der Sickerwasserprognose 
bleiben muss (GIERIG 2003). 
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5.1 Ableitung einer standardisierten Quellstärke am Beispiel von 
Sulfat 
Im Rahmen des Forschungsverbundes „Sickerwasserprognose“ wurden 3 Refe-
renzmaterialien ausgewählt, deren Auslaugverhalten bezüglich zahlreicher Schad-
stoffe untersucht wurde (vgl. Kap. 8.1). Dabei handelt es sich um einen Boden eines 
ehemaligen Teerwerkstandortes, eine Hausmüllverbrennungsasche mit relevanten 
Cu- und Cr-Gehalten sowie ein Gemisch aus bauschutttypischen Komponenten mit 
erhöhten PAK- und Sulfatgehalten (BERGER 2003). 
Die umfangreichen Messungen und Untersuchungen des Forschungsverbundes „Si-
ckerwasserprognose“ 
• zur Beschreibung des funktionalen Konzentrationsverlaufes im Sickerwasser 
nach der Passage durch das belastete Material (Quellstärke), 
• zum weiteren Konzentrationsverlauf im anstehenden Boden (Transportphase) 
sowie 
• aus den begleitenden Laborversuchen, z. B. nach DIN 38414-4 mit einem 
Wasser-Feststoff-Verhältnis von 10:1 und nach DIN EN 12457-1 mit einem 
Wasser-Feststoff-Verhältnis von 2:1, 
bilden mit hoher statistischer Sicherheit die Grundlage für die Herleitung einer Trans-
formationssystematik, die mittels eines theoretischen Ansatzes die begründete Über-
tragung eines S4-Elutionsversuches in eine funktionale Quellstärke eröffnet. Die Ab-
leitung der Methodik wird am Beispiel des Sulfats vorgestellt (vgl. Kap. 5.1.1). Die 
Verifizierung des Verfahrens geschieht am Beispiel des Chlorids (vgl. Kap. 5.3). 
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5.1.1 Quellstärkenbetrachtung 
Nach STÖFEN und SCHNEIDER (2004a) kann jede Quellstärke vereinfacht durch die 
Funktionsterme „linear“ für einen konstanten Schadstoffeintrag oder „exponentiell“ für 
einen abklingenden Schadstoffeintrag dargestellt werden. Die Kombination der Funk-
tionen ist möglich. Beide Terme lassen sich durch Gleichung 5.1 beschreiben, wobei 
die lineare Funktion für κ = 0 gegeben ist. 
Ct = C0 ⋅ e-κ ⋅ t Gl. 5.1 
Gleichung 5.1 beschreibt eine Abklingfunktion 1. Ordnung. Die dynamische Konzent-
rationsgröße Ct = f(t) wird über die Startkonzentration C0 zum Zeitpunkt t = 0 sowie 
den Exponenten κ definiert, der auch als „Zerfallskonstante“ oder „Zerfallsrate“ be-
zeichnet wird. Der Exponent κ kann als Funktion der Halbwertszeit (t½) als bestim-
mende Größe der Abklingfunktion 1. Ordnung beschrieben werden. Zum Zeitpunkt t 
= t½ ist nach der Definition der Halbwertszeit die Konzentration auf die halbe Start-
konzentration abgesunken. 
2
C0 = C0 ⋅ e-κ ⋅ t½ 
Durch das Auflösen der Gleichung nach dem Exponenten κ kann dieser Parameter 
als Funktion der Halbwertszeit dargestellt werden. 
2
C0 = C0 ⋅ e-κ ⋅ t½ 
⇒ ½ = e-κ ⋅ t½ 
⇒ ln(½) = -κ ⋅ t½ 
⇒ κ = -ln(½) / t½ 
Aus Abbildung 5.1.1, in der für Bauschutt die Sulfatquellstärke in Abhängigkeit des 
Wasser-Feststoffverhältnisses (Datenmaterial des Landesumweltamtes NRW (LUA) 
sowie des GSF-Forschungszentrums für Umwelt und Gesundheit (GSF)) dargestellt 
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ist, ergibt sich für die mittels EXCEL berechnete Trendlinie (durchschnittlicher Kon-
zentrationsverlauf) unter der Annahme eines exponentiell abnehmenden Quellterms 
eine maximale Konzentration C0 in Höhe von 1815,2 mg/l bei einem Parameter κ von 
1,88 (vgl. Abb. 5.1.1; durchgezogene Linie). Die Zeitachse wird in Abbildung 5.1.1 
durch das Wasser-Feststoffverhältnis W/F abgebildet. Das Wasser-
Feststoffverhältnis beschreibt die Menge Wasser, die durch eine definierte Boden-
masse durchströmt. Wird beispielsweise 1 kg Boden von einem Liter Wasser durch-
flossen, nimmt das Wasser-Feststoffverhältnis den Wert „1“ mit der Dimension „Liter 
pro Kilogramm“ an. Wird die Wassermenge, die den Boden durchströmt, mit der Si-
ckerwasserrate als Funktion der Zeit gleichgesetzt, kann das Wasser-
Feststoffverhältnis ebenfalls als Funktion der Zeit betrachtet werden. Für den Ansatz 
einer konstanten Sickerwasserrate kann mit  
• einer Bodenmasse [kg], ausgedrückt über das Bodenvolumen mit einer 
Grundfläche von einem Quadratmeter [m³ / m²] (Bezug zur Sickerwasserrate, 
die ebenfalls auf einen Quadratmeter bezogen ist) und der Bodendichte ρ 
[kg/m³] und 
• einer Wasserrate [l], ausgedrückt über die Sickerwasserrate [l/(m² ⋅ a)] 
der funktionale Zusammenhang 
W/F [l/kg] ⇒ f(t): (Sickerwasserrate[l/(m² ⋅ a)] ⋅ Grundfläche [m²]) / (Bodenvo-
lumen [m³] ⋅ Bodendichte [kg/m³]) = [l / (kg ⋅ a)] 
abgeleitet werden. 
Es ist davon auszugehen, dass der „reale“ Konzentrationsverlauf um den durch die 
Trendlinie markierten durchschnittlichen Konzentrationsverlauf schwanken wird, so 
dass vor dem Hintergrund einer reasonable-worst-case-Abschätzung der Ansatz ei-
ner höheren Startkonzentration, die empirisch auf eine Konzentration von 2000 mg/l 
festgelegt wird, angeraten ist. 
Durch die moderate Erhöhung der Start-Konzentration wird eine Anpassung des Ex-
ponenten κ erforderlich, der die Krümmung der veränderten Funktion derart anpasst, 
dass sie ungefähr parallel zu der ursprünglichen Trendlinie verläuft (vgl. Abb. 5.1.1). 
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Durch die Reduzierung des Exponenten κ von 1,88 auf 1,6 wird die Vorgabe der 
Parallelität der Konzentrationsverläufe ausreichend gut erfüllt (vgl. Gl. 5.2) 
Ct,BS = 2000 ⋅ e-1,6 ⋅ W/F [mg/l] Gl. 5.2 
Diese Funktion, die die Sulfatauslaugung „Bauschutt“ charakterisiert, wird 
gleichermaßen materialunabhängig als standardisierte Quellstärke für Sulfat 
festgeschrieben. Sie beschreibt die maximal mögliche funktionale Quellstärke. 
 
Die Konzentration C0 von 2000 mg/l entspricht in etwa der maximalen Löslichkeit von 
Sulfat aus CaSO4 bei einer Temperatur von 20° (Gefahrstoffdatenbank WinCHE99), 
das in dem untersuchten Referenzmaterial „Bauschutt“ den wesentlichen Sulfatanteil 
darstellt. Weitaus höhere Löslichkeiten weisen z. B. KSO4 (110 g/l bei 20°), NaSO4 
(200 g/l bei 20°) oder MgSO4 (710 g/l bei 20°) auf (Gefahrstoffdatenbank Win-
CHE99). In Abhängigkeit des zu untersuchenden Materials ist im Einzelfall zu klären, 
ob die Bindungsform des Sulfats den Ansatz einer höheren Startkonzentration C0 
erforderlich macht. 
Aus der Intention der Transformationssystematik aus einem Elutions- / Extraktions-
wert auf eine funktionale Quellstärke zu schließen, kann die Hypothese abgeleitet 
werden, dass eine sulfatspezifische Quellstärke Ct existiert, die lediglich durch die 
Variation der Startkonzentration C0 auf unterschiedliche Materialien übertragen wer-
den kann, d. h. der Exponent κ bliebe konstant. Für diesen Fall würde die ursprüngli-
che Quellstärkenfunktion mit den unbekannten Größen C0 und κ durch die Fixierung 
des Exponenten κ = 1,6 auf eine Funktion mit einer Unbekannten reduziert. 
Es bestünde dann die Möglichkeit, einen eindeutigen Zusammenhang 
Ct = f(C0) = f(Elution) 
zwischen der Startkonzentration C0 und einem Elutions- / Extraktionswert herzustel-
len. 
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Abbildung 5.1.1: Quellstärkedaten des LUA und des GSF für Sulfat / Bauschutt inkl. 
Ausgleichsfunktion (EXCEL: durchgezogene Linie inkl. Bestimmtheits-
maß R²; empirisch: gestrichelt) 
In Abbildung 5.1.2 sind die Daten zum Sulfat-Konzentrationsverlauf als Funktion des 
Wasser-Feststoffverhältnisses der Referenzmaterialien „Bauschutt“ und „Müll-
verbrennungsasche“ in einem Diagramm abgebildet. Die eingezeichnete fallende e-
Funktion in Abbildung 5.1.2 entspricht der empirischen, funktionalen Quellstärke aus 
Abbildung 5.1.1 mit C0 = 2000 mg/l und κ = 1,6. Es wird deutlich, dass mit dieser 
Funktion die Auslaugung von Müllverbrennungsasche überschätzt wird. 
Nach der zuvor getroffenen Annahme soll der Exponent κ konstant gehalten werden, 
so dass, unter der Voraussetzung der Existenz einer sulfatspezifischen Quellstärke, 
das Datenfeld der Müllverbrennungsasche (Dreiecke in Abb. 5.1.2) durch eine An-
passung der Gleichung 5.2 mit C0,MV < C0,BS ausreichend genau abgebildet werden 
kann. 
2000 ⋅ e-1,6⋅W/F
1815,2 ⋅ e-1,88⋅W/F 
R² = 0,7163 
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Abbildung 5.1.2: Quellstärkedaten des LUA und des GSF für Sulfat / Bauschutt und 
Sulfat / Müllverbrennungsasche 
Die Grundlage zur Abschätzung der Startkonzentration C0,MV der Müllverbrennungs-
asche bildet die von EXCEL generierte Ausgleichsfunktion für das separierte Daten-
kollektiv des Referenzmaterials „Müllverbrennungsasche“ (vgl. Abb. 5.1.3; durchge-
zogene Linie). 
Zur Abschätzung von C0,MV wird die eingetragene Fracht E in dem für die Gefähr-
dungsabschätzung relevanten Zeitfenster von einem Wasser-Feststoffverhältnis zwi-
schen 0 und ca. 1,1 (Unterschreitung einer unbedenklichen Konzentration in Höhe 
von 240 mg/l entsprechend dem Geringfügigkeitsschwellenwert der LAWA (2004) bei 
W/F ≈ 1,1) für die mittels EXCEL generierte Ausgleichsfunktion berechnet. 
Das Integral der e-Funktion zur Berechnung des Frachteintrages als Funktion des 
Wasser-Feststoffverhältnisses lautet: 
E = C0 ⋅ ∫ ⋅−
FW
xdxe
/
0
κ  Gl. 5.3 
⇔ E = C0 ⋅ ⎥⎥⎦
⎤
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Ct = 2000 ⋅ e-1,6⋅W/F
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⇔ E = C0 [1/-κ ⋅ e -κ ⋅ W/F - 1/-κ ⋅ 1] 
⇔ E = C0 /κ ⋅ [1 - e -κ ⋅ W/F] 
Für W/F = 1,1 kann für die in Abbildung 5.1.3 dargestellte Funktion eine Fracht in 
Höhe von 
E = 721,63 / 0,98 ⋅ (1 - e -0,98 ⋅ 1,1) ≈ 486 [mg/kg] 
berechnet werden (vgl. Abb. 5.1.3, schraffierte Fläche). 
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Abbildung 5.1.3: Quellstärkedaten des LUA und des GSF für Sulfat / Müllverbren-
nungsasche inkl. Ausgleichsfunktion (EXCEL: durchgezogene Linie 
inkl. Bestimmtheitsmaß R²; empirisch: gestrichelt) 
Unter der Bedingung eines konstanten Frachteintrages in dem aufgeführten Zeitfens-
ter existiert ein C0, für das die Gleichung 5.1 mit κ = 1,6 zu einem identischen 
Frachteintrag führt (vgl. Abb. 5.1.3, blaue Fläche). 
 
E = 721,63 / 0,98 ⋅ (1 - e -0,98 ⋅ 1,1) ≈ 485,8 [mg/kg] = C0 / 1,6 ⋅ (1 - e -1,6 ⋅ 1,1) 
⇔ C0 = 486 [mg/kg] ⋅ 1,6 / (1 - e -1,6 ⋅ 1,1) ≈ 940 [mg/l] 
900 ⋅ e-1,6⋅W/F 
721,63 ⋅ e-0,98⋅W/F 
R² = 0,5329 
LUA 
GSF 
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Zur vereinfachten Darstellung der Transformationssystematik wird für den weiteren 
Verlauf eine Startkonzentration C0 = 900 mg/l angenommen, so dass sich eine stan-
dardisierte Quellstärke für das Referenzmaterial „Müllverbrennungsasche“ gemäß 
Gleichung 5.4 ergibt, die ebenfalls in Abbildung 5.1.3 dargestellt ist (gestrichelte Li-
nie). 
Ct,MV = 900 ⋅ e-1,6 ⋅ W/F [mg/l] Gl. 5.4 
Auf einem deutlich geringeren Konzentrationsniveau mit einem Parameter κ = 0,78 
schließt sich die e-Funktion der Quellstärke des Referenzmaterials „Boden“ an (vgl. 
Abb. 5.1.4). Der von EXCEL generierten Trendlinie wurde wie zuvor in Abbildung 
5.1.3 eine empirische Ausgleichsfunktion mit dem sulfatspezifischen konstanten Pa-
rameter κ = 1,6 gegenübergestellt (vgl. Abb. 5.1.4; gestrichelte Linie). Die Startkon-
zentration C0 der empirischen Funktion wurde durch den Vergleich der Frachten der 
beiden Trendlinien bis zu einem Wasser-Feststoffverhältnis von ca. 1,1 ermittelt. Der 
Ansatz eines Wasser-Feststoffverhältnisses von 1,1 ist in Anlehnung an die Fracht-
berechnung des Referenzmaterials „Müllverbrennungsasche“ gewählt, da die Quell-
stärke des Referenzmaterials „Boden“ den Geringfügigkeitsschwellenwert für Sulfat 
in Höhe von 240 mg/l von Beginn an unterschreitet (vgl. Abb. 5.1.4, gestrichelte Flä-
che entspr. Frachteintrag nach EXCEL-Funktion; blaue Fläche entspr. identischem 
Frachteintrag für standardisierten Quellstärkenansatz). 
E = 212,96 / 0,78 ⋅ (1 - e -0,78 ⋅ 1,1) ≈ 157,26 [mg/kg] = C0 / 1,6 ⋅ (1 - e -1,6 ⋅ 1,1) 
⇔ C0 = 157,26 [mg/kg] ⋅ 1,6 / (1 - e -1,6 ⋅ 1,1) ≈ 304 [mg/l] 
Vereinfacht wird für den weiteren Verlauf eine Startkonzentration C0 = 300 mg/l für 
das Referenzmaterial „Boden“ angenommen, so dass sich die standardisierte Quell-
stärke  
Ct,BO = 300 ⋅ e-1,6 ⋅ W/F [mg/l] Gl. 5.5 
ergibt, die in Abbildung 5.1.4 dargestellt ist (gestrichelte Linie). 
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Abbildung 5.1.4: Quellstärkedaten des LUA und des GSF für Sulfat / Boden inkl. Aus-
gleichsfunktion (EXCEL: durchgezogene Linie inkl. Bestimmtheitsmaß 
R²; empirisch: gestrichelt) 
Während das Datenmaterial des Referenzmaterials „Bauschutt“, dargestellt in Abbil-
dung 5.1.1, durch die Ausgleichsfunktion gut wiedergegeben wird (Bestimmtheits-
maß R² = 0,7163), ist die repräsentative Wiedergabe der Referenzmaterialien „Müll-
verbrennungsasche (MV)“ und „Boden (BO)“ durch Ausgleichsfunktion mit Bestimmt-
heitsmaßen von R² = 0,5329 (MV) und R² = 0,2529 (BO) kritisch zu diskutieren. Die 
Auswirkungen des vereinfachten Ansatzes einer standardisierten Quellstärke werden 
für das Referenzmaterial „Müllverbrennungsasche“ im Rahmen einer Sensitivitätsun-
tersuchung in Kapitel 5.3.4 ausführlich behandelt. 
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5.1.2 Standardisierte Quelltermfunktion für Sulfat 
In Abbildung 5.1.5 ist das Datenmaterial der Referenzmaterialien „Bauschutt“ (vgl. 
Abb. 5.1.1), „Müllverbrennungsasche“ (vgl. Abb. 5.1.3) und „Boden“ (vgl. Abb. 5.1.4) 
zusammenfassend dargestellt.  
Beginnend mit der höchsten Quellstärke des Referenzmaterials „Bauschutt“ ist die 
Ausgleichsfunktion 
Ct,BS = 2000 ⋅ e-1,6 ⋅ W/F [mg/l] 
und damit verbunden das Datenfeld von Bauschutt (Messwerte LUA-BS und GSF-
BS) in Abbildung 5.1.5 mit C0 = 2000 mg/l eingetragen. Ab einer Sulfatkonzentration 
von 900 mg/l schließt sich die Quellstärke  
Ct,MV = 900 ⋅ e-1,6 ⋅ W/F [mg/l] 
resp. das Datenfeld des Referenzmaterials „Müllverbrennungsasche“ an (Messwerte 
LUA-MV und GSF-MV). Die Quellstärke des Referenzmaterials „Boden“ 
Ct,BO = 300 ⋅ e-1,6 ⋅ W/F [mg/l] 
inkl. Datenfeld ist entsprechend ab einer Sulfatkonzentration von 300 mg/l in Abbil-
dung 5.1.5 dokumentiert (Messwerte LUA-BO und GSF-BO). Aufgrund des konstan-
ten Exponenten κ = 1,6 stellt sich die überlagerte Darstellung der 3 Quellstärkefunk-
tionen als eine Ausgleichsfunktion dar, die der standardisierten e-Funktion 
Ct,Stand. = 2000 ⋅ e-1,6 ⋅ W/F* [mg/l] 
entspricht. 
Während die Quellstärke des Referenzmaterials „Bauschutt“ als standardisierte 
Quellstärke ab einem Wasser-Feststoffverhältnis von W/Freal = W/F*Start = 0 in Abbil-
dung 5.1.5 eingetragen ist, schließen sich die Referenzmaterialien „Müllverbren-
nungsasche“ und „Boden“ mit modifizierten Wasser-Feststoffverhältnissen W/F*MV > 
W/Freal,MV ≥ 0 resp. W/F*BO > W/Freal,BO ≥ 0 an. 
 5.1.2 Standardisierte Quelltermfunktion für Sulfat 
 5. Ableitungssystematik einer materialspezifischen Quelltermfunktion 79 
Die jeweiligen Wasser-Feststoffverhältnisse W/F*Start, an denen die Datenmaterialien 
„Müllverbrennungsasche“ und „Boden“ eingefügt wurden, können aus der standardi-
sierten Quellstärke für Sulfat (vgl. Gl. 5.2) sowie den empirischen Startkonzentratio-
nen C0 für diese Referenzmaterialien berechnet werden. 
Der W/F*Start-Wert für das Referenzmaterial „Müllverbrennungsasche“ ist so zu ermit-
teln, dass sich über die standardisierte Quellfunktion 
Ct,Stand. = 2000 ⋅ e-1,6 ⋅ W/F [mg/l] 
die reale Startkonzentration C0 der Quellstärke für die Müllverbrennungsasche ergibt. 
Ct,Stand. 
!
=  900 mg/l = 2000 ⋅ e-1,6 ⋅ W/F*Start,MV,fiktiv [mg/l] 
⇔ 900 / 2000 = e-1,6 ⋅ W/F*Start,MV,fiktiv 
⇔ ln (900 / 2000) = -1,6 ⋅ W/F*Start,MV,fiktiv 
⇔ ln (900 / 2000) / -1,6 = W/F*Start,MV,fiktiv ≈ 0,5 
Entsprechend führt die Berechnung des W/F*Start-Wertes für Boden mit der realen 
Startkonzentration von C0 = 300 mg/l zu 
W/F*Start,BO,fiktiv ≈ 1,2 
Der zusammenfassenden Darstellung des gesamten Datenmaterials der 3 Refe-
renzmaterialien in einer gemeinsamen materialunabhängigen e-Funktion liegt somit 
eine fiktive Verschiebung der Referenzmaterialien „Müllverbrennungsasche“ um den 
W/F*Start,MV,fiktiv-Wert 0,5 und „Boden“ um den W/F*Start,BO,fiktiv-Wert 1,2 zu Grunde. 
Die Verschiebung dient ausschließlich der funktionalen Zuordnung der materialspezi-
fischen Datenfelder. Sie ist nicht gleichzusetzen mit einer Verschiebung der gemes-
senen Wasser-Feststoffverhältnisse zu höheren Werten für die Referenzmaterialien 
„Müllverbrennungsasche“ und „Boden“. Die real gemessenen Wasser-
Feststoffverhältnisse haben selbstverständlich auch weiterhin Bestand, können je-
doch aus Abbildung 5.1.5 nicht unmittelbar abgelesen werden, was in der x-Achsen-
Beschriftung „W/F*“ zum Ausdruck kommt. 
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Für die Rücktransformation eines Wertepaares in die Datenstruktur „Konzentration 
als Funktion des realen Wasser-Feststoffverhältnisses“ muss der materialspezifische 
W/F-Startwert (W/F*Start,fiktiv = 0,5 resp. 1,2) von dem fiktiven Wasser-
Feststoffverhältnis W/F* abgezogen werden. Das funktional zugeordnete Wertepaar 
„W/F* ≈ 0,55 / CSulfat ≈ 400 mg/l“ in Abbildung 5.1.5 entspricht demnach dem realen 
Messwert „W/F ≈ 0,05 / CSulfat ≈ 400 mg/l“ für Müllverbrennungsasche (W/F* - 
W/F*Start,MV,fiktiv = 0,55 - 0,5 = 0,05). 
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Abbildung 5.1.5: Darstellung des Sulfat-Datenmaterials gesamt (funktionsangepasste 
Darstellung)  sowie  der  kombinierten,  standardisierten  Ausgleichs-
funktion (durchgezogene Linie) und der berechneten Ausgleichsfunktion 
für das Gesamt-Datenmaterial (gestrichelte Linie) 
Die Zusammenführung der Datenfelder aus der Untersuchung von 3 unterschiedli-
chen Materialien in Abbildung 5.1.5 verdeutlicht, dass der Ansatz einer materialüber-
greifenden, ausschließlich schadstoffspezifischen Quellstärke in dem hier vorliegen-
den Beispiel das gesamte Datenfeld im Mittel ausreichend gut wiedergibt. Der Ein-
druck wird gestützt durch die Berechnung der EXCEL-Trendlinie für alle Wertepaare 
aus Abbildung 5.1.5 (gestrichelte Linie), wobei die Berechnung dieser Gesamtaus-
gleichsfunktion unter der Annahme durchgeführt wurde, dass das Datenfeld aus der 
Untersuchung eines Materials stammt. Das Referenzmaterial „Boden“ würde sich 
demnach nach dem standardisierten Ansatz zur Ableitung einer Quellstärkefunktion 
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gleich dem Referenzmaterial „Bauschutt“ verhalten, sofern dieses über eine Zeit-
spanne entsprechend einem Wasser-Feststoffverhältnis von 1,2 l/kg bereits ausge-
laugt wurde. 
Der Vergleich mit der Funktion der Standardquellstärke (Ct = 2000 ⋅ e-1,6⋅W/F) für Sul-
fat, die die 3 hintereinander geschalteten Einzelquellstärken für die unterschiedlichen 
Materialien „Bauschutt“, „Müllverbrennungsasche“ und „Boden“ normiert (durchgezo-
gene Linie in Abb. 5.1.5) zeigt lediglich geringe Abweichungen und belegt damit die 
Gültigkeit der Annahme einer materialunabhängigen, stoffspezifischen Quellstärke. 
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5.2 Generierung eines funktionalen Zusammenhangs zwischen einem 
S4-Eluatwert und einem Teilabschnitt der standardisierten Quell-
stärke 
Die funktionsbestimmenden Parameter C0 und κ einer funktionalen Quellstärke kön-
nen standortspezifisch durch einen Säulenversuch, beispielsweise nach dem nieder-
ländischen Versuchsansatz NEN 7343 (vgl. Kap. A.1.7), bestimmt werden. Vor dem 
Hintergrund einer kosteneffizienten Gefährdungsabschätzung für das Grundwasser 
wird jedoch beispielsweise die Durchführung des preiswerteren S4-Eluatversuches 
zur Beurteilung des Schadenspotenzials häufig dem aufwändigeren Säulenversuch 
vorgezogen. Für diesen Fall muss eine Systematik generiert werden, die eine Über-
tragung einer Eluatkonzentration auf einen funktionalen Quellterm mit hinreichender 
Sicherheit erlaubt. 
Zu diesem Zweck wurde zuvor eine standardisierte Quellstärke mit lediglich einer 
Unbekannten (Ct = f(C0); κ = konst.) abgeleitet, die eine eindeutige Zuordnung des 
ebenfalls eindimensionalen, statischen Elutionsversuches auf eine Quelltermfunktion 
ermöglichen soll. 
Die Zuordnung eines Elutionswertes auf eine materialabhängige Startkonzentration 
C0 soll indirekt über einen korrelativen Zusammenhang zwischen dem Elutionswert 
und einem materialspezifischen W/F*Start-Wert hergestellt werden. 
Das Einsetzen des aus einem Elutionsversuch abgeleiteten W/F*Start-Wertes in die 
standardisierte Quelltermfunktion zur Berechnung der materialabhängigen Startkon-
zentration C0,M und somit der Quelltermfunktion 
Ct,M. = C0,M ⋅ e-1,6 ⋅ W/F*Start [mg/l] 
vervollständigt die Ableitungsroutine (vgl. Abb. 5.2.1). 
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Abbildung 5.2.1: Darstellung der Ableitungssystematik einer materialspezifischen Quell-
termfunktion aus einem Elutionsversuch 
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Der W/F*Start-Wert beschreibt das Maß der fiktiven Verschiebung eines Datenfeldes 
zu dessen funktionaler Zuordnung zur standardisierten Quellstärke. Ein hoher 
W/F*Start-Wert ist gleichbedeutend mit einer deutlichen Verschiebung eines Datenfel-
des in Richtung eines geringeren Konzentrationsniveaus (vgl. Abb. 5.1.5). Ein kleiner 
W/F*Start-Wert dagegen korreliert mit einer hohen Startkonzentration, die für W/F*Start 
= 0 den höchsten Wert C0 = 2000 mg/l entsprechend der Startkonzentration der 
standardisierten Quellstärke annimmt. 
Mit dem Wert W/F*Start = 0 korreliert eine S4-Konzentration, die in der Ableitungssys-
tematik, dargestellt in Abbildung 5.2.1, als Grenzkonzentration S4max bezeichnet wird. 
Während für S4-Konzentrationen < S4max ein W/F*Start-Wert > 0, entsprechend einer 
Startkonzentration C0 < 2000 mg/l, abgeleitet werden kann, gilt für S4-
Konzentrationen ≥ S4max W/F*Start = 0. 
Für S4-Konzentrationen < S4max wird ein funktionaler Zusammenhang zwischen der 
S4-Konzentration und einem W/F*Start-Wert angenommen. Zur Ableitung der Funktion 
wurden neben den Wertepaaren „S4-Konzentration“ und „W/F*Start-Wert“ für die Refe-
renzmaterialien „Müllverbrennungsasche“ und „Boden“ in Abbildung 5.2.3 weitere 
Wertepaare von Mineralstoffen (Recycling-Baustoff, ziegelangereicherter Recycling-
Baustoff, Hausmüllverbrennungsasche, Waschberge und Hüttensand) aufgenommen 
(MESTERS ET AL. 1998). Das Referenzmaterial „Bauschutt“ mit einer S4-
Eluatkonzentration von 939 mg/l ist nicht in Abbildung 5.2.3 dargestellt, da für diesen 
Fall der Überschreitung der S4max-Konzentration der W/F*Start-Wert zu 0 gesetzt wird. 
Der W/F*Start-Wert konnte für alle Materialien aus den Startkonzentrationen C0 abge-
leitet werden. Durch das Einsetzen einer Startkonzentration C0 in die Sulfat-
Quelltermfunktion kann der korrespondierende W/F*Start-Wert bestimmt und in Abbil-
dung 5.2.3 gegenüber der S4-Konzentration eingetragen werden. 
2000 ⋅ e-1,6 ⋅ W/F*Start = C0 
⇔ -ln(C0 / 2000) / 1,6 = W/F*Start 
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Während für die Referenzmaterialien „Müllverbrennungsasche“ und „Boden“ die 
Startkonzentrationen C0 den standardisierten Ausgleichsfunktionen aus den Abbil-
dungen 5.1.3 und 5.1.4 entnommen wurden, wurde für die weiteren Materialien die 
Startkonzentration C0 mit der Startkonzentration eines Perkolationsversuches nach 
einem Wasser-Feststoffverhältnis von 0,5 gleichgesetzt. 
Der vereinfachende Ansatz der im Perkolationsversuch nach W/F = 0,5 ermittelten 
Konzentration als Startkonzentration C0 liegt darin begründet, dass es sich bei der 
Startkonzentration C0 um einen theoretischen Wert handelt, der nicht messbar ist. 
Die Analytik des Perkolats zur Bestimmung der Sickerwasserkonzentration als Funk-
tion des Wasser-Feststoffverhältnisses erfordert eine bestimmte Wassermenge W, 
die im Verhältnis zum Feststoff F ein W/F-Verhältnis ungleich 0 hervorbringt. Der 
theoretische Wert C0 entspricht jedoch der Konzentration zum Zeitpunkt resp. Was-
ser-Feststoffverhältnis 0. Zudem werden durch den Ansatz der Konzentration im 
Perkolat nach W/F = 0,5 unerwünschte Anfangseffekte nivelliert, die nicht eindeutig 
von den Auswirkungen des Einbaus der gestörten Bodenprobe in den Laborzylinder 
abgegrenzt werden können. Vor diesem Hintergrund bildet der Ansatz der im Perko-
lationsversuch ermittelten Konzentration nach W/F = 0,5 eine gute Grundlage zur 
Abschätzung des durchschnittlichen Konzentrationsniveaus im realen Sickerwasser 
zum Zeitpunkt t = W/F = 0 (MESTERS et al. 1998). 
So ermittelten MESTERS et al. (1998) beispielsweise für einen ziegelangereicherten 
Recycling-Baustoff (RCZ vgl. Abb. 5.2.3) mit der Körnung 0/32 mm in 3 S4-
Paralleluntersuchungen eine durchschnittliche Konzentration von 195 mg/l. Der Per-
kolationsversuch ergab nach einem Wasser-Feststoffverhältnis von 0,5 eine Kon-
zentration in Höhe von 1.170 mg/l entsprechend C0 nach den Ausführungen zuvor. 
Die empirische Ausgleichsfunktion zur Beschreibung des funktionalen Zusammen-
hangs zwischen der S4-Eluatkonzentration und dem W/F*Start-Wert ist durch den Wert 
S4max = 450 mg/l (vgl. Abb. 5.2.3) derart begrenzt, dass eine Überschreitung dieses 
Wertes in der S4-Eluatkonzentration konstant mit einem W/F*Start-Wert von 0 gleich-
gesetzt wird. Ein W/F*Start-Wert von 0 entspricht wiederum der maximalen Startkon-
zentration C0 = 2000 mg/l der standardisierten Quelltermfunktion.  
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Die semiempirische Festlegung der Grenzkonzentration S4max auf 450 mg/l basiert 
auf der statistischen Auswertung von BSE- und S4-Eluatdaten (vgl. Abb. 5.2.2). Das 
Datenfeld deutet auf einen nicht-linearen Zusammenhang hin, der insbesondere in 
dem Bereich einer BSE-Konzentration von ca. 2000 mg/l, die im logarithmischen 
Maßstab dem Wert 3,3 entspricht, deutlich wird. 
Eine vergleichsweise gute Korrelation mit einem Bestimmtheitsmaß von ca. 90 % 
wird durch eine polynomische Ausgleichsfunktion erreicht (vgl. Abb. 5.2.2). Für eine 
BSE-Konzentration in Höhe von 2000 mg/l (log(2000) = 3,3) entsprechend der maxi-
malen Startkonzentration der standardisierten Quellstärke kann unter Ansatz der po-
lynomischen Ausgleichsfunktion 
S4 = 0,6184 ⋅ BSE² - 1,7349 ⋅ BSE + 1,6239 
ein S4-Wert in Höhe von ca. 2,6 entsprechend einer S4-Konzentration von ca. 430 
mg/l berechnet werden. 
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Abbildung 5.2.2: Gegenüberstellung von Sulfat-Eluatkonzentrationen aus BSE- und S4-
Versuchen (verändert nach LEUCHS und DOETSCH unveröffentlicht) 
logS4 = 0,6184 ⋅logBSE² - 1,7349 ⋅ logBSE + 1,6239
logS4 = 0,0887 ⋅ e(1,0096 ⋅ logBSE) 
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Das Konzentrationsniveau im S4-Eluat für eine BSE-Konzentration von 2000 mg/l, 
abgeleitet aus der Ausgleichsfunktion aus Abbildung 5.2.2, deckt sich damit ausrei-
chend gut mit der empirischen Ausgleichsfunktion zur Beschreibung der Korrelation 
zwischen S4-Konzentration und W/F*Start-Wert (vgl. Abb. 5.2.3). Für eine statistisch 
gesicherte Abschätzung der Qualität sowie des Schwankungsbereiches des funktio-
nalen Zusammenhangs zwischen S4-Konzentration und W/F*Start-Wert sind weitere 
Versuche erforderlich, die im Idealfall das Konzentrationsspektrum zwischen 0 und 
450 mg/l im S4-Eluat gleichmäßig repräsentieren. 
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Abbildung 5.2.3: W/F*Start-Wert als Funktion der S4-Eluatkonzentration für Sulfat (Refe-
renzmaterialien „Boden“ und „Müllverbrennungsasche“; weitere Litera-
turdaten, MESTERS ET AL. 1998) 
Vor dem Hintergrund der aufgezeigten Ableitung ist damit der Schluss von einer S4-
Eluatkonzentration auf einen funktionalen Quellterm der Form 
Ct = C0 ⋅ e-1,6 ⋅ W/F [mg/l] Gl. 5.2 
möglich. 
 
Ref.-Mat. Boden 
Ref.-Mat. Müllverbrennungsasche 
Ct = 2000 ⋅ e-1,6 ⋅ W/F*Start 
mit C0,MVstand. = 900 mg/l folgt: 
W/F*Start = -ln(900/2000) / 1,6 
W/F*Start ≈ 0,5 
W/F*Start-Wert = 1,57*e-0,007 ⋅ S4 - 0,067 
für S4 < 450 mg/l 
RCZ
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5.3 Beispielrechnung Sulfat 
Für die Übertragung der Systematik zur Ableitung einer funktionalen Quellstärke aus 
einem S4-Elutionsversuch zur anschließenden Durchführung einer Gefährdungsab-
schätzung für das Grundwasser stellt der korrelative Zusammenhang zwischen ei-
nem S4-Versuch und dem W/F*Start-Wert den zentralen Ansatz dar. Mit Hilfe der Aus-
gleichsfunktion in Abbildung 5.2.3 in Verbindung mit einem einfachen S4-Versuch 
kann eine vollständige Risikoabschätzung durchgeführt werden. Die S4-
Eluatkonzentration wird über die Funktion aus Abbildung 5.2.3 in einen W/F*Start-Wert 
überführt. Über diesen wird wiederum das untersuchte Material auf einen Teilab-
schnitt der standardisierten Sulfat-Quellstärke bezogen (vgl. gestrichelte Rechtecke 
in Abb. 5.1.5). Für die Anpassung der standardisierten Sulfat-Quellstärke auf die 
neue materialspezifische Quellstärke ist die neue Startkonzentration C0,neu durch das 
Einsetzen des zuvor abgelesenen W/F*Start-Wert in die Sulfat-Standardquellstärke zu 
ermitteln (vgl. Gl. 5.2). Der Exponent κ bleibt mit 1,6 konstant. 
Am Beispiel des Referenzmaterials „Müllverbrennungsasche“, für das bei einer S4-
Konzentration in Höhe von 128,5 mg/l aus Abbildung 5.2.3 ein W/F*Start-Wert von ca. 
0,56 abgelesen werden kann, ergibt sich die Konzentration C0,neu zu 
C0,neu = 2000 ⋅ e-1,6⋅W/F*Start = 2000 ⋅ e-1,6⋅0,56 ≈ 816 [mg/l] 
Die funktionale Quellstärke für das Referenzmaterial „Müllverbrennungsasche“ ergibt 
sich somit zu folgender Gleichung: 
C(t)MV = 816 ⋅ e-1,6⋅W/F Gl. 5.6 
Entsprechend kann für das Referenzmaterial „Boden“ bei einer S4-Eluat-
Konzentration von 15 mg/l aus Abbildung 5.2.3 ein W/F*Start-Wert in Höhe von 1,35 
abgelesen und die neue Startkonzentration berechnet werden. 
2000 ⋅ e-1,6⋅W/F*Start = 2000 ⋅ e-1,6⋅1,35 ≈ 231 [mg/l] 
Die angepasste Quellstärke für das Referenzmaterial „Boden“ lautet damit: 
C(t)Bo = 231 ⋅ e-1,6⋅W/F Gl. 5.7 
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Die Veränderung der standardisierten Quelltermfunktionen für die Referenzmateria-
lien „Müllverbrennungsasche“ und „Boden“ gegenüber den Gleichungen 5.4 und 5.5 
ergibt sich aus den gemittelten Randbedingungen der hier dargestellten Methodik. 
Wurde für die Ableitung der Gleichungen 5.4 bzw. 5.5 auf das umfangreiche Daten-
material des Forschungsverbundes „Sickerwasserprognose“ zurückgegriffen, wird 
nunmehr die Situation simuliert, dass lediglich ein S4-Versuch zu den Materialien 
vorliegt, der auf der Grundlage der Ausgleichsfunktion in Abbildung 5.2.3 und nicht 
mehr aufgrund der exakten Messwerte in einen W/F*Start-Wert übertragen wurde. Die 
Quellstärke für das Referenzmaterial „Bauschutt“ entspricht aufgrund der hohen S4-
Konzentration unverändert der standardisierten Quellstärke. 
Die Überführung eines S4-Elutionsversuches in eine funktionale Quellstärke trägt zu 
einer Verdeutlichung der Schadenssituation bei, ohne jedoch das Problem der Ver-
gleichbarkeit mit den Prüfwerten der BBodSchV resp. den Geringfügigkeitsschwel-
lenwerten der LAWA (2004) zu lösen. Der notwendige Vergleich mit den Grenzwerten 
erfordert ein standardisiertes Vorgehen zur Ableitung einer Referenzkonzentration 
aus einer S4-basierten funktionalen Quellstärke. Zu diesem Zweck werden 3 Ansätze 
aufgezeigt, die diese „Rücktransformation“ in einen Vergleichskonzentrationswert 
ermöglichen. 
 
 
5.3.1 Verfahrenansatz „Porenvolumina - Sulfat“ 
Der Vergleich der maximalen Startkonzentration C0 einer exponentiell abnehmenden 
Quelltermfunktion mit einer Zielkonzentration im Sickerwasser (z. B. Geringfügig-
keitsschwellenwert für Sulfat: 240 mg/l) führt zu einer unverhältnismäßig hohen Ü-
berschätzung des realen Risikopotenzials. Erste, kurzzeitige Konzentrationsspitzen 
repräsentieren den zeitlichen Verlauf der Quellstärke nur sehr begrenzt. Es erscheint 
daher sinnvoll, die repräsentative Konzentration eines exponentiell abnehmenden 
Konzentrationsverlaufes erst nach Ablauf einer kurzen Zeitspanne zu bestimmen. In 
Anlehnung an den Säulenversuch nach DIN 19736 resp. die Modifikationsvorschläge 
des Landesumweltamtes NRW (ODENSAß UND SCHROERS 2000) wird die repräsentati-
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ve Konzentration aus der zuvor generierten funktionalen Quellstärke nach dem Aus-
tausch von ca. 2 bis 3 Porenvolumina bestimmt und mit dem Geringfügigkeitsschwel-
lenwert für Sulfat verglichen. 
Die annähernde Bestimmung des mit 2 bis 3 Porenvolumina korrespondierenden 
Wasser-Feststoffverhältnisses erfordert weitergehende Angaben zum Lysimeterauf-
bau sowie zum Referenzmaterial. Die im Rahmen des Forschungsverbundes „Si-
ckerwasserprognose“ eingesetzten Lysimeter des LUA zur Bestimmung der funktio-
nalen Quellstärke am Beispiel des Referenzmaterials „Bauschutt“ können wie folgt 
beschrieben werden: 
Fläche des Lysimeters: 1,54 [m²] 
Porenvolumen: 40 % 
Dichte Bauschutt: 1720 [kg/m³] 
Einbauhöhe: 0,45 [m] 
Aus den Angaben kann sowohl die Bauschuttmasse als auch das absolute Porenvo-
lumen des Lysimeters bestimmt werden. 
Bauschuttmasse: 1720 kg/m³ ⋅ 1,54 m² ⋅ 0,45 m ≈ 1200 [kg] 
Porenvolumen abs.: 1,54 [m²] ⋅ 0,45 [m] ≈ 0,7 [m³] 
 0,7 m³ ⋅ 0,4 = 280 [l] 
Daraus folgt ein Wasser-Feststoffverhältnis für den Austausch eines Porenvolumens 
von: 
W/F1: 280 / 1200 ≈ 0,23 [l/kg] 
Entsprechend werden die Wasser-Feststoffverhältnisse für den Austausch von 2 
(280 l ⋅2 = 560 l) resp. 3 (280 ⋅ 3 = 840 l) Porenvolumina berechnet. 
W/F2: 560 / 1200 ≈ 0,47 [l/kg] 
W/F3: 840 / 1200 ≈ 0,7 [l/kg] 
Die ermittelten Wasser-Feststoffverhältnisse für Bauschutt werden direkt auf die Re-
ferenzmaterialien „Müllverbrennungsasche“ und „Boden“ übertragen, da diese auf-
grund der Vorbehandlung der Referenzmaterialien nur unwesentlich von den Bau-
schuttwerten abweichen (W/F1,BO ≈ 0,25 [l/kg]; W/F1,MV ≈ 0,24 [l/kg]). Die Berechnung 
 5.3.1 Verfahrensansatz „Porenvolumina – Sulfat“ 
 5. Ableitungssystematik einer materialspezifischen Quelltermfunktion 91 
der repräsentativen Konzentrationen der 3 funktionalen, referenzmaterialspezifischen 
Quellstärken bei einem Wasser-Feststoffverhältnis von W/F = 0,47 entsprechend 2 
Porenvolumina und W/F = 0,7 entsprechend 3 Porenvolumina sowie der Zwischen-
größe W/F = 0,6 ist in Tabelle 5.3.1 dargestellt. Konzentrationen, die den Geringfü-
gigkeitsschwellenwert für Sulfat in Höhe von 240 mg/l überschreiten sind grau hinter-
legt. 
Tabelle 5.3.1: Quellstärkekonzentrationen in Abhängigkeit der ausgetauschten Poren-
volumina (PV) für Sulfat 
Material Quellstärke W/F = 0,47 
PV = 2 
W/F = 0,6 
PV ≈ 2,6 
W/F = 0,7 
PV = 3 
Bauschutt 2000 ⋅ e-1,6⋅W/F 942,85 [mg/l] 765,79 [mg/l] 652,56 [mg/l] 
Müllverbrennungsasche 816 ⋅ e-1,6⋅W/F 384,68 [mg/l] 312,44 [mg/l] 266,24 [mg/l] 
Boden 231 ⋅ e-1,6⋅W/F 108,9 [mg/l] 88,45 [mg/l] 75,37 [mg/l] 
 
Die Auswertung der Daten in Tabelle 5.3.1 führt zu dem Ergebnis, dass die Refe-
renzmaterialien „Bauschutt“ und „Müllverbrennungsasche“ den Grenzwert für Sulfat 
in Höhe von 240 mg/l eindeutig überschreiten und das Referenzmaterial „Boden“ den 
Grenzwert unabhängig von der Wahl der angesetzten ausgetauschten Porenvolumi-
na eindeutig unterschreitet. 
Bei Nicht-Eindeutigkeit dieses Ansatzes wird empfohlen, weitere Methoden zur Über-
führung einer funktionalen Quellstärke in eine repräsentative Konzentration zum Ver-
gleich mit den Prüfwerten der BBodSchV im Rahmen der Sickerwasserprognose an-
zuwenden. Eine dementsprechend geeignete Methode wird im Folgenden unter Ka-
pitel  5.3.2 vorgestellt. 
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5.3.2 Verfahrensansatz „Frachtbetrachtung - Sulfat“ 
Einen wesentlichen Grundsatz der Sickerwasserprognose stellt die Berücksichtigung 
des Frachteintrages in das Grundwasser dar (BBodSchV, §2 Nr. 5). Demzufolge 
muss über den Vergleich der zu erwartenden maximalen Konzentration am Ort der 
Beurteilung mit dem Prüfwert der BBodSchV hinaus die Fracht betrachtet werden, 
die in einem festzulegenden Zeitraum in das Grundwasser eingetragen wird. Als 
Vergleichsgrundlage für einen zulässigen Frachteintrag kann der Grenzwert für die 
maximale Sickerwasserkonzentration in Verbindung mit einer durchschnittlichen 
Grundwasserneubildungsrate herangezogen werden. Bei einem Geringfügigkeits-
schwellenwert für Sulfat von 240 mg/l und einer jährlichen Grundwasserneubildungs-
rate von 200 l/(m²⋅a) dürften demnach pro Jahr 
240 [mg/l] ⋅ 200 [l/(m²⋅a)] = 48.000 [mg/(m²⋅a)] 
Sulfat in das Grundwasser eingetragen werden. Der berechnete Frachteintrag wird 
bei der zuvor angesetzten Grundwasserneubildungsrate und einem konstanten Ein-
trag von 240 mg/l ausgeschöpft. Unter der Annahme einer exponentiell abnehmen-
den Quelle führt die Fixierung eines zulässigen Frachteintrages dazu, dass die zu-
lässige Sickerwasserkonzentration zeitweise überschritten werden darf, sofern sie zu 
einem späteren Zeitpunkt unterschritten wird. Der Frachteintrag während der Grenz-
wertüberschreitung wird in diesem Fall mit dem nicht ausgeschöpften zulässigen 
Frachteintrag während der Zeit der Unterschreitung des Grenzwertes aufgerechnet. 
Die Vorgabe der Berücksichtigung des Frachteintrages nach BBodSchV führt nach 
der zuvor angestellten Überlegung zu einer Relativierung eines Konzentrations-
grenzwertes im Sinne einer kurzfristig zulässigen Überschreitung der maximal zuläs-
sigen Konzentration („Wenn erhöhte Schadstoffkonzentrationen im Sickerwasser o-
der andere Schadstoffausträge auf Dauer nur geringe Schadstofffrachten und nur 
lokal begrenzt erhöhte Schadstoffkonzentrationen in Gewässern erwarten lassen, ist 
dieser Sachverhalt bei der Prüfung der Verhältnismäßigkeit von Untersuchungs- und 
Sanierungsmaßnahmen zu berücksichtigen.“ BBodSchV §4 Abs. 7). Unbeantwortet 
bleibt dabei die Frage, wie weit resp. wie lange der Prüfwert überschritten werden 
darf. Theoretisch kann jeder beliebige Frachtüberschuss in der Zeit der Prüfwert-
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überschreitung mit einem entsprechend langen Zeitraum der Prüfwertunterschreitung 
„verrechnet“ werden, so dass für eine sinnvolle Anwendung der Frachtbetrachtung 
ein Zeitraum vorgeschrieben werden muss, der als Grundlage für den zulässigen 
Frachteintrag angesetzt wird. 
Die  zuvor  aufgezeigte  Frachtbetrachtung  mit  zeitlicher  Begrenzung  wurde  von 
AALBERS et al. (1996) zur Ableitung maximal zulässiger Emissionsraten aufgegriffen. 
Dieser niederländische Ansatz wird im Folgenden vorgestellt und im Anschluss auf 
das Sulfatbeispiel übertragen. 
In einem ersten Schritt wird eine zulässige marginale Belastung für das Grundwasser 
definiert. Basierend auf einem Zielwert (Grenzwert), angegeben als Konzentration im 
Sickerwasser, wird der maximale flächenhafte Eintrag ermittelt, der über die stand-
ortspezifische Grundwasserneubildungsrate über einen Zeitraum von einem Jahr 
(Festlegung für Sulfat) unter der Annahme einer konstanten Belastung des Sicker-
wassers in Höhe des Zielwertes in das Grundwasser gelangt, d. h. das Sickerwasser 
darf am Übergang zum Grundwasser ein Jahr lang konstant in Höhe der zulässigen 
Grenzkonzentration belastet sein. 
Der daraus resultierende maximale Eintrag Imax für Sulfat in einem Zeitraum von ei-
nem Jahr, einer Versickerungsrate von 200 mm/a und einer maximal zulässigen Si-
ckerwasserkonzentration in Höhe von 240 mg/l ergibt sich zu 
Imax = 240 mg/l ⋅ 200 l / (m²⋅a) ⋅ 1a = 48.000 [mg/m²] 
Über die Vorgabe einer Materialdichte ρ und der Einbauhöhe h des auslaugenden 
Materials kann die zulässige Emissionsmasse pro Kilogramm Material aus der Im-
missionsgröße Imax abgeleitet werden. 
Bei einer Materialdichte von 1720 kg/m³ und einer Einbauhöhe von 0,45 m (Refe-
renzmaterial „Bauschutt“) ergibt sich Emax zu 
Emax(1 Jahr) = Imax / (ρ⋅h) = 48.000 / (1720 ⋅ 0,45) ≈ 62 mg/kg 
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Die Emissionsmasse pro Kilogramm Material entspricht der Feststoffkonzentration, 
sofern 100 % des Schadstoffinventars im Boden kurzfristig mobilisierbar sind. 
Die maximale Emissionsmasse für ein Jahr wird auf den niederländischen Säulen-
versuch nach NEN 7343 (vgl. Kap. A.1.7), der den Konzentrationsverlauf bis zu ei-
nem Wasser-Feststoffverhältnis von 10:1 beschreibt, derart angepasst, dass die zu-
lässige Emission Emax(1 Jahr) auf eine korrespondierende Emission bis zu einem 
Wasser-Feststoffverhältnis von 10:1 extrapoliert wird, d. h. der Konzentrationsverlauf, 
dessen eingeschlossene Fläche resp. Fracht nach einem Jahr der Emission Emax 
entspricht, wird bis zu einem W/F von 10:1 verlängert und die entsprechende Fracht 
E für W/F=10:1 berechnet. 
Dafür muss zunächst der Zeitraum von einem Jahr in ein korrespondierendes Was-
ser-Feststoffverhältnis nach Gleichung 5.8 umgerechnet werden. 
hρ
Nt
F
W
⋅
⋅
=   Gl. 5.8 
t: Zeit [a] 
N: Sickerwasserrate [l/(m²⋅a)] 
ρ: Bodendichte [kg/m³] 
h: Einbauhöhe [m] 
Die Berechnung der maximalen Emission für W/F = 10:1 geschieht über den Extra-
polationsfaktor fext (vgl. Gl. 5.9). Für die Berechnung des Extrapolationsfaktors muss 
die Größe κ bekannt sein, die nach Auswertung von Laborversuchen für zahlreiche 
Schadstoffe in dem niederländischen Building Materials Decree (oBB) festgelegt 
worden ist. 
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Die über fext berechnete maximal zulässige Emission Emax,W/F10 zuzüglich einer addi-
tiv einwirkenden Hintergrundkonzentration der unterlagernden Bodensäule wird als 
Grenzwert für den Säulenversuch nach der niederländischen Norm NEN 7343 (vgl. 
Kap. A.1.7) angesetzt. 
So führt beispielsweise die Berechnung des Extrapolationsfaktors fext für Sulfat nach 
Gleichung 5.9 mit einem W/F (vgl. Gl. 5.8) von 
W/F ≈ 0,26 [l/kg] 
t: 1 [a] 
N: 200 [l/(m²⋅a)] 
ρ: 1720 [kg/m³] 
h: 0,45 [m] 
und κ = 1,6 zu einem fext von 
34,0f
e1
e1
E(10l/kg)
E(W/F)
ext10κ
W/Fκ
≈=
−
−
=
⋅−
⋅−
 
Mit dem Extrapolationsfaktor fext und der maximal zulässigen Emission Emax für ein 
Jahr in Höhe von 62 mg/kg (s. o.) kann die maximale Emission des Säulenversuchs 
nach NEN 7343 zu 
62 mg/kg / 0,34 ≈ 182,35 mg/kg 
berechnet werden. Zu dieser maximalen Bodenbelastung bei einem Wasser-
Feststoffverhältnis von 10 l/kg entsprechend dem Säulenversuch nach NEN 7343 
wird nach dem niederländischen Ansatz ein Anteil entsprechend der durchschnittli-
chen Hintergrundbelastung hinzugerechnet, der für Sulfat mit 118 mg/kg angesetzt 
wird, so dass sich in der Summe eine zulässige Bodenbelastung von ca. 
182 + 118 = 300 mg/kg 
ergibt. Der Zuschlag der Hintergrundbelastung ist dadurch begründet, dass im Labor 
gegenüber realen Verhältnissen größere Mengen ausgelaugt würden, die über die 
Hintergrundbelastung relativiert werden. 
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In Anlehnung an den niederländischen Ansatz muss für die Überführung einer funkti-
onalen Quellstärke in eine repräsentative Vergleichskonzentration die zulässige E-
missionsmasse pro Kilogramm Material mit der tatsächlich freigesetzten Fracht bis zu 
einem Wasser-Feststoffverhältnis entsprechend einem Zeitraum von einem Jahr ver-
glichen werden. Die Bestimmung des Extrapolationsfaktors fext ist nicht erforderlich, 
da die Grundlage der Auswertung nicht der niederländische Elutionsversuch mit ei-
nem Wasser-Feststoffverhältnis von 10/1 bildet sondern die empirische funktionale 
Quellstärke von Sulfat entsprechend Gleichung 5.2, die die sofortige Berechnung der 
realen Emission für ein Jahr erlaubt. Die dafür erforderliche Umrechnung des Zeitin-
tervalls „1 Jahr“ in ein korrespondierendes Wasser-Feststoffverhältnis kann entspre-
chend der Gleichung 5.8 wie folgt durchgeführt werden. 
Die Einbauhöhe h der Referenzmaterialien beträgt 0,5 m (Boden - BO), 0,45 m (Bau-
schutt - BS) und 0,5 m (Müllverbrennungsasche - MV). Die Dichten ρ betragen 1560 
kg/m³ (Boden), 1720 kg/m³ (Bauschutt) und 1650 kg/m³ (Müllverbrennungsasche). 
Der Abfluss N der Lysimeter kann durchschnittlich mit 1,54 l/m²⋅d für den Bauschutt, 
1,57 l/m²⋅d für die Müllverbrennungsasche und 1,69 l/m²⋅d für den Boden angenom-
men werden. Unter der Vorgabe des Zeitintervalls für Sulfat von einem Jahr ergeben 
sich folgende W/F-Verhältnisse: 
W/FBS,1Jahr: (365 [d] ⋅ 1,54[l/(m²⋅d)]) / (1720 [kg/m³] ⋅ 0,45 [m]) ≈ 0,73 [l/kg] 
W/FMV,1Jahr: (365 [d] ⋅ 1,57[l/(m²⋅d)]) / (1650 [kg/m³] ⋅ 0,5 [m]) ≈ 0,7 [l/kg] 
W/FBO,1Jahr: (365 [d] ⋅ 1,69[l/(m²⋅d)]) / (1560 [kg/m³] ⋅ 0,5 [m]) ≈ 0,79 [l/kg] 
Ein Jahr entspricht beispielsweise für das Referenzmaterial „Müllverbrennungs-
asche“ einem Wasser-Feststoffverhältnis von ca. 0,7 [l/kg]. 
Der Frachteintrag, der sich aus der funktionale Quellstärke bis zu dem berechneten 
Wasser-Feststoffverhältnis W/F1Jahr ergibt, entspricht der Fläche unterhalb der Funk-
tion resp. dem Integral der Funktion in dem Intervall von W/F = 0 bis W/F1Jahr. 
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Das Integral der allgemeinen e-Funktion 
C(t) = C0 ⋅ e-κ⋅W/F 
lautet: 
E(W/F) = C0/κ ⋅ (1 - e-κ⋅W/F) [mg/kg] Gl. 5.10 
Mit den funktionalen Quellstärken der Referenzmaterialien  
Ct,BS = 2000 ⋅ e-1,6⋅W/F 
Ct,MV = 816 ⋅ e-1,6⋅W/F 
Ct,BO = 231 ⋅ e-1,6⋅W/F 
ergeben sich für die einem Jahr entsprechenden Wasser-Feststoffverhältnisse fol-
gende zulässige, eluierte Frachten pro Kilogramm Material: 
BS: E(0,73) = 2000/1,6 ⋅ (1 - e-1,6⋅0,73) ≈ 861 [mg/kg] 
MV: E(0,7) = 816/1,6 ⋅ (1 - e-1,6⋅0,7) ≈ 344 [mg/kg] 
BO: E(0,79) = 231/1,6 ⋅ (1 - e-1,6⋅0,79) ≈ 104 [mg/kg] 
Teilt man die eluierten Frachten erneut durch das Wasser-Feststoffverhältnis, erhält 
man die mit dem Frachteintrag korrespondierende durchschnittliche Sickerwasser-
konzentration. 
BS: 861 [mg/kg] / 0,73 [l/kg] ≈ 1180 [mg/l] 
MV: 344 [mg/kg] / 0,7 [l/kg] ≈ 491 [mg/l] 
BO: 104 [mg/kg] / 0,79 [l/kg] ≈ 132 [mg/l] 
Der Frachteintrag des Referenzmaterials „Bauschutt“ in einem Zeitfenster von einem 
Jahr resp. bis zu einem Wasser-Feststoffverhältnis von 0,73 l/kg entspricht demnach 
einem gleichmäßigen Schadstoffeintrag mit einer Konzentration von 1180 [mg/l] über 
ein Jahr (vgl. Abb. 5.3.1).  
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Abbildung 5.3.1: Beispiel Sulfat / Bauschutt: Der Ansatz der standardisierten Quellstär-
ke  führt  für  ein  W/F  von 0,73 entsprechend  einem  Zeitraum  von  ca. 
einem Jahr zu einer korrespondierenden durchschnittlichen Eintrags-
konzentration von ca. 1180 [mg/l] 
Der Frachteintrag der Referenzmaterialien „Bauschutt“ und „Müllverbrennungsasche“ 
übersteigt den maximal zulässigen Eintrag der mit einer konstanten Sickerwasser-
konzentration von 240 mg/l über einen Zeitraum von einem Jahr korrespondiert, wäh-
rend das Referenzmaterial „Boden“ mit einer maximalen Startkonzentration C0 von 
231 mg/l resp. einer durchschnittlichen Konzentration über ein Jahr von 132 mg/l die 
zulässige eluierte Fracht deutlich unterschreitet. 
Der Ansatz einer geringeren Schütthöhe h würde bei allen Materialien wegen 
W/F ∼ 1/h Gl. 5.11 
zu höheren Wasser-Feststoffverhältnissen und damit zu geringeren Zielkonzentratio-
nen führen (vgl. Gl. 5.8), so dass das Einhalten eines dem Grundwasserschutz zu-
zuordnenden Grenzwertes allein durch die geeignete Begrenzung der Einbauhöhe 
der Einbaumaterialien gewährleistet werden kann. Folglich könnte jedes belastete 
Material in entsprechend geringer Einbauhöhe auf einer ausreichend großen Fläche 
ausgebracht werden. 
 
Ckonst: 1180 [mg/l] 
E(0,73): 861 [mg/kg] 
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Dieser willkürliche Ausgleich eines hohen Schadstoffgehaltes durch die Größe der 
Einbaufläche muss durch die Festlegung einer rechnerischen Mindestschütthöhe 
eingeschränkt werden. 
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Abbildung 5.3.2: Beispiel Sulfat / Boden: Der Ansatz der standardisierten Quellstärke 
führt für ein W/F von 0,79 entsprechend einem Zeitraum von ca. einem 
Jahr zu einer korrespondierenden durchschnittlichen Eintragskonzentra-
tion von ca. 132 [mg/l] 
Dennoch ist dieser Ansatz geeignet, über den wichtigen Aspekt des Frachteintrages 
das Gefährdungspotenzial eines belasteten Materials zum Auf- oder Einbringen auf 
oder in den Boden, über den begrenzt aussagekräftigen Ansatz des Konzentrations-
vergleiches hinaus, besser beurteilen zu können. 
 
 
5.3.3 Verfahrensansatz „SISIM - Sulfat“ 
Der 3. Ansatz zur Bestimmung einer repräsentativen Vergleichskonzentration basiert 
auf der Simulation des Schadstofftransportes in der ungesättigten Bodenzone über 
eine Transportstrecke von 35 cm (2. Messebene der Lysimeter in Jülich) mit SISIM. 
Ckonst: 132 [mg/l] 
E(0,79): 104 [mg/kg] 
0,79 
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Als Schadstoffeintrag in das als unbelastet definierte Bodenprofil dienen die standar-
disierten funktionalen Quellstärken der Referenzmaterialien. 
Da die Fixierung einer Quellstärkenfunktion in SISIM auf der zeitlichen Dimension 
„Tage“, „Monate“ oder „Jahre“ basiert, muss das zeitabhängige Wasser-
Feststoffverhältnis des allgemeinen Verfahrensansatzes in eine SISIM-adäquate 
Form (hier: Tage) umgerechnet werden. Da ein eindeutiger Zusammenhang auf-
grund der Wassergehaltsschwankungen im Boden und der damit verbundenen Va-
riationen im W/F-Zeitverhältnis nicht besteht, muss über die Bestimmung einer Aus-
gleichsfunktion die funktionale Beziehung zwischen dem Wasser-Feststoffverhältnis 
und der Zeitachse in Tagen angenähert werden. Aufgrund der moderaten Schwan-
kungen im Ablauf der Lysimeter in Jülich ist diese Umrechnung durch Gleichung 5.12 
auf einem hohen statistischen Niveau möglich (Bestimmtheitsmaß: 98,25 %; Schnitt-
punktvorgabe: x = 0; y = 0) (vgl. Abb. 5.3.3). 
W/F = 0,0018 ⋅ d Gl. 5.12 
Durch das Einsetzen der Gleichung 5.12 in die materialspezifischen Quellstärken als 
Funktionen des Wasser-Feststoffverhältnisses (vgl. Gl. 5.2, 5.6 und 5.7) erhält man 
die Quellstärkenfunktion in einer tagesabhängigen und damit modelltechnisch geeig-
neten Form. 
Ct = C0 ⋅ e(-1,6 ⋅ W/F) = C0 ⋅ e(-1,6 ⋅ (0,0018 ⋅ d)) 
⇒ Ct = C0 ⋅ e(-0,00288 ⋅ d) 
Die Quellstärke als Funktion der Zeit für die Modellierung in SISIM für Sulfat kann 
entsprechend für die Referenzmaterialien „Bauschutt“, „Müllverbrennungsasche“ und 
„Boden“ wie folgt angesetzt werden: 
Bauschutt: Ct,BS = 2000 ⋅ e(-0,00288 ⋅ d) 
Müllverbrennungsasche: Ct,MV = 816 ⋅ e(-0,00288 ⋅ d) 
Boden: Ct,BO = 231 ⋅ e(-0,00288 ⋅ d) 
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Abbildung 5.3.3: Darstellung der Korrelation zwischen den zeitlichen Parametern Wasser-
Feststoffverhältnis (W/F) und Tagen der Lysimeterdaten aus dem For-
schungsverbund „Sickerwasserprognose“ (BS: Bauschutt; BO: Boden; 
MV: Müllverbrennungsasche) 
Unter Ansatz der zuvor abgeleiteten Quellstärkenfunktionen wurden die ersten 35 cm 
Transportstrecke im Lysimeter Jülich mit SISIM simuliert und in den Abbildungen 
5.3.4 bis 5.3.6 jeweils den Messwerten aus Jülich der gleichen Tiefenlage sowie dem 
Geringfügigkeitsschwellenwert für Sulfat von 240 mg/l gegenübergestellt. Dargestellt 
sind zudem auch die Messwerte aus dem Vergleichslysimeter (VL), die ausschließ-
lich den Einfluss der Hintergrundbelastung der unterlagernden Bodensäule erfassen. 
Während das Konzentrationsniveau des Vergleichslysimeters mit maximal ca. 100 
mg/l Sulfat in der Transportsimulation „Sulfat / Bauschutt“ (vgl. Abb. 5.3.4) vernach-
lässigt werden kann, muss der Einfluss für die Transportprognose „Sulfat / Müll-
verbrennungsasche“ (vgl. Abb. 5.3.5) und insbesondere für die Transportprognose 
„Sulfat / Boden“ (vgl. Abb. 5.3.6), wo die Hintergrundbelastung einen wesentlichen 
Einfluss auf die Messwerte des Transportlysimeters hat, berücksichtigt werden. So 
ist die scheinbar große Diskrepanz des simulierten Konzentrationsverlaufes mit SI-
SIM und dem gemessenen Konzentrationsverlauf in Abbildung 5.3.6 im Wesentli-
chen auf die Hintergrundbelastung, dargestellt durch den Vergleichslysimeter, zu-
BS 
BO 
MV 
W/F = 0,0018⋅d 
R² = 0,9825 
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rückzuführen. Eine genauere Betrachtung des Einflusses der Hintergrundbelastung 
für Sulfat findet sich in Kapitel 8.2.2. 
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Abbildung 5.3.4: Transportsimulation der standardisierten Quellstärke für Sulfat / Bau-
schutt mit SISIM sowie Darstellung der Messdaten aus dem Transport-
lysimeter „Bauschutt“ (TL/BS) (GFS: Geringfügigkeitsschwellenwert) 
Für die Referenzmaterialien „Bauschutt“ und „Müllverbrennungsasche“ (vgl. Abb. 
5.3.4 und 5.3.5) wird der Geringfügigkeitsschwellenwert z. T. deutlich überschritten. 
Eine genauere Definition einer akzeptablen Prüfwertüberschreitung findet sich weder 
im BBodSchG noch in der BBodSchV, in der lediglich die Prüfung der Verhältnismä-
ßigkeit bei geringen Schadstofffrachten und nur lokal begrenzten erhöhten Schad-
stoffkonzentrationen gefordert ist. Vor diesem Hintergrund muss die Prüfwertüber-
schreitung gesondert untersucht werden, wie es nachfolgend am Beispiel „Müll-
verbrennungsasche“ dokumentiert ist. 
Der Ansatz der standardisierten Sulfat-Quellstärke des Referenzmaterials „Müll-
verbrennungsasche“ in SISIM führt nach einer Transportstrecke von 35 cm zu dem in 
Abbildung 5.3.5 dargestellten Konzentrationsverlauf. Der Geringfügigkeitsschwellen-
wert für Sulfat von 240 mg/l wird in einem Zeitfenster zwischen 158 und 627 Tagen 
überschritten. 
TL/BS 
SISIM 
GFS 
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Nach dem in Kapitel 5.3.2 dargestellten Frachtausgleich zur Ermittlung einer durch-
schnittlichen Sickerwasserkonzentration, entspricht die bis zu einem Zeitpunkt von 
315 Tagen eingetragene Fracht (blaue Flächenanteile in Abb. 5.3.5) einem Sulfat-
Eintrag über den gleichen Zeitraum mit einer konstanten Sickerwasserkonzentration 
von 240 mg/l (quergestreifte Fläche in Abb. 5.3.5). Bis zu diesem Zeitpunkt wäre die 
Geringfügigkeitsschwelle von 240 mg/l nach dem Frachtansatz als eingehalten zu 
beurteilen. 
Vor diesem Hintergrund wird die Grenzkonzentration unter dem Aspekt des Frach-
tenausgleichs erstmals am Tag 316 überschritten. Bis zu der erneuten Unterschrei-
tung des Grenzwertes am Tag 628 werden für 312 Tage bei einer durchschnittlichen 
Sickerwasserrate im Lysimeter von 1,9 l/m²⋅d ca. 221.000 mg/m² Sulfat verlagert 
(querschraffierte Fläche in Abb. 5.3.5). Diese Fracht entspricht der grün markierten 
Fläche in Abbildung 5.3.5 über 312 Tage mit einer konstanten Sickerwasserkonzent-
ration von 372,5 mg/l und einer Sickerwasserrate von 1,9 l/m²⋅d. 
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Abbildung 5.3.5: Transportsimulation der standardisierten Quellstärke für Sulfat / Müll-
verbrennungsasche mit SISIM sowie Darstellung der Messdaten aus 
dem Transportlysimeter „Müllverbrennungsasche“ (TL/MV) und dem 
Vergleichslysimeter (VL); grafische Gegenüberstellung der Frachten in 
den Zeiträumen der Über- resp. Unterschreitung des Geringfügigkeits-
schwellenwertes für Sulfat (GFS: Geringfügigkeitsschwellenwert) 
TL/MV 
VL 
SISIM 
GFS 
315 628 
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Die Zugrundelegung des Frachtausgleichs überhöhter Sickerwasserkonzentrationen 
führt zu dem Ergebnis, dass der Geringfügigkeitsschwellenwert von 240 mg/l über 
einen Zeitraum von 312 Tagen durchschnittlich um 372,5 - 240 = 132,5 mg/l über-
schritten wird. 
Der Frachtausgleich erlaubt jedoch keine Aussage dahingehend, ob der Zeitraum 
von 312 Tagen als „kurzfristig“ zu bezeichnen ist bzw. ob die mittlere Überschreitung 
des Grenzwertes um 132,5 mg/l entsprechend ca. 55 % des Geringfügigkeitsschwel-
lenwertes zulässig ist. 
Für das Referenzmaterial „Boden“ liegt das Simulationsergebnis konstant deutlich 
unterhalb des Geringfügigkeitsschwellenwertes in Höhe von 240 mg/l. Die Abwei-
chung des Simulationsergebnisses von den Messwerten kann mit der, auf diesem 
geringen Konzentrationsniveau nicht mehr zu vernachlässigenden Hintergrundbelas-
tung erklärt werden, die dem Simulationsergebnis, welches auf einer Prognose ohne 
Berücksichtigung der Hintergrundbelastung beruht, zu addieren ist (vgl. Kap. 8.2.2). 
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Abbildung 5.3.6: Transportsimulation der standardisierten Quellstärke für Sulfat / Boden 
mit SISIM sowie Darstellung der Messdaten aus dem Transportlysimeter 
„Boden“ (TL/BO) und aus dem Vergleichslysimeter (VL) (GFS: Geringfü-
gigkeitsschwellenwert) 
 
TL/BO 
VL 
SISIM 
GFS 
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5.3.4 Sensitivitätsuntersuchung für Sulfat 
Durch die statistische Auswertung der Messwerte zur Erfassung der Quellstärke der 
Referenzmaterialien in Form von funktionalen Ausgleichsfunktion werden u. U. Aus-
reißer, wie z. B. der Wert 1020 mg/l bei einem Wasser-Feststoffverhältnis von 0,375 
(Referenzmaterial „Müllverbrennungsasche“; vgl. Abb. 5.1.3), nur unzureichend wie-
dergegeben. Zudem können durch die Annahme einer exponentiell abnehmenden 
Quellstärke jahreszeitlich bedingte Schwankungen in der Quellstärke nicht erfasst 
werden (vgl. Abb. 5.1.4). Vor diesem Hintergrund muss der potenzielle Fehler abge-
schätzt werden, der sich durch die reduzierte Wiedergabe des variablen Datenfeldes 
der Referenzmaterialien „Müllverbrennungsasche“ und „Boden“ durch eine Aus-
gleichsfunktion resp. die angepasste, standardisierte Quellstärkenfunktion ergibt. 
Das Datenmaterial in Abbildung 5.1.3 (Müllverbrennungsasche) kann durch 2 ge-
trennte, im Ergebnis überlagerte Simulationen gemäß Abbildung 5.3.7 sehr gut ab-
gebildet werden. Die bis zu einem Wasser-Feststoffverhältnis von ca. 0,3 angesetzte 
konstante Quellstärke in Höhe von 550 mg/l beschreibt ausgleichend, dabei leicht 
überschätzend den Konzentrationsverlauf in diesem Zeitfenster. Ab einem W/F von 
0,3 bis zu einem W/F von 0,8 wird eine zweite Quellstärkenfunktion definiert, die als 
exponentiell abnehmender Funktionsterm den weiteren Verlauf des Stoffeintrages 
ebenfalls sehr gut wiedergibt. Der weitere Verlauf ab einem W/F von 0,8 auf ver-
gleichsweise geringem Konzentrationsniveau kann vernachlässigt werden, da dieser 
auf das Konzentrationsmaximum nach knapp 400 Tagen entsprechend einem Was-
ser-Feststoffverhältnis von ca. 0,76 l/kg (vgl. Abb. 5.3.8) keinen weiteren Einfluss hat. 
Beide Quelltermfunktionen werden mit SISIM getrennt simuliert und anschließend 
entsprechend ihres zeitlichen Versatzes überlagert. 
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Abbildung 5.3.7: Probesimulation unter Ansatz einer mehrfunktionalen Quellstärke in en-
ger Anlehnung an die Messdaten aus Jülich für Sulfat / Müllverbren-
nungsasche 
Das Simulationsergebnis der überlagerten Quelltermfunktionen aus Abbildung 5.3.7 
ist in Abbildung 5.3.8 dargestellt und dem Ergebnis aus der Simulation unter Anwen-
dung der standardisierten Quellstärke gegenübergestellt. 
Die Simulation mittels der differenzierten Quellstärken, die das Datenmaterial sehr 
exakt wiedergeben, führt zu einer geringfügigen Abweichung des Simulationsergeb-
nisses gegenüber der Simulation mit der standardisierten Quellstärke. Das Konzen-
trationsmaximum auf Basis der mehrfunktionalen Quellstärke ist um ca. 10 % höher 
als das unter Ansatz der standardisierten Quellstärke berechnete Ergebnis und der 
Zeitpunkt der maximalen Konzentration ist leicht hin zu einem späteren Zeitpunkt 
verschoben (vgl. Abb. 5.3.8). Vor dem Hintergrund der extrem heterogenen Trans-
portstrecke ist der potenzielle Fehler in Höhe von 10 % als gering einzustufen. 
Quelle 2: C(t) = 802,66 ⋅ e-2,55⋅W/F [mg/l] 
Quelle 1: C(t) = 550 [mg/l]
LUA 
GSF
 5.3.4 Sensitivitätsuntersuchung für Sulfat 
 5. Ableitungssystematik einer materialspezifischen Quelltermfunktion 107 
0
100
200
300
400
500
600
700
800
0 100 200 300 400 500 600 700 800
Tage
m
g/
l
 
Abbildung 5.3.8: Gegenüberstellung der Simulationsergebnisse aus dem Ansatz einer 
durchschnittlichen Quelltermfunktion (durchgezogene Linie) und der 
mehrfunktionalen Quelltermfunktion entsprechend Abb. 5.3.7 (strich-
punktierte Linie) für Sulfat / Müllverbrennungsasche (GFS: Geringfü-
gigkeitsschwellenwert; TL/BS: Transportlysimeter „Bauschutt“; VL: 
Vergleichslysimeter) 
Der Vergleich belegt, dass der Ansatz einer vereinfachenden, standardisierten Quell-
stärke zu qualitativ vergleichbaren Ergebnissen gegenüber der Simulation des real 
gemessenen, z. T. erheblich schwankenden Originalkonzentrationsverlaufes führt 
und somit als Grundlage für eine verlässliche Gefährdungsabschätzung für das 
Grundwasser geeignet ist. 
Von einer Fehlerabschätzung für das Referenzmaterial „Boden“, dessen Quellstärke 
ebenfalls große Schwankungen aufweist, wird aufgrund des geringen Konzentrati-
onsniveaus, das sich überwiegend unterhalb des Geringfügigkeitsschwellenwertes 
von 240 mg/l bewegt, abgesehen. 
 
GFS 
Mehrfunktionaler 
Quellterm 
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Quellterm 
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VL 
SISIM I 
SISIM II 
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5.4 Übertragung der Bewertungssystematik auf Chlorid 
Zur Verifizierung der Übertragbarkeit des Bewertungsansatzes auf andere Stoffe, 
deren Auslaugverhalten durch einen funktional abnehmenden Quellterm beschrieben 
werden kann, wird der Verfahrensansatz entsprechend der Systematik aus Kapitel 
5.3 auf Chlorid übertragen. Die standardisierte Normquelle für Chlorid wird auf Basis 
des Datenmaterials der Messreihen des LUA und der GSF zum Auslaugverhalten 
des Chlorids aus den Referenzmaterialien abgeschätzt.  
Dabei ist insbesondere das Elutionsverhalten des Referenzmaterials „Müllverbren-
nungsasche“ zu beachten, das mit deutlich erhöhten Konzentrationen den für eine 
Gefährdungsabschätzung wesentlichen Bereich markiert. Die Referenzmaterialien 
„Bauschutt“ und „Boden“ schließen sich auf einem geringeren Konzentrationsniveau 
an, das überwiegend unterhalb der Geringfügigkeitsschelle für Chlorid von 250 mg/l 
liegt. Lediglich die Messwerte ‚CBS = 455 mg/l bei W/F = 0,542’ und ‚CBS = 275 mg/l 
bei W/F = 0,629’ für Bauschutt liegen oberhalb des Grenzwertes. 
Vor diesem Hintergrund ist es nicht zielführend, auf der Grundlage des gesamten 
Datenfeldes aus den drei Referenzmaterialien eine exponentielle Ausgleichsfunktion 
zu bestimmen, da die hohe Anzahl niedriger Konzentrationswerte zweier Referenz-
materialien  die  höheren  Werte  des  Referenzmaterials  „Müllverbrennungsasche“  
überproportional ausgleichen (gestrichelte Linie in Abb. 5.4.1). 
Der für eine Gefährdungsabschätzung relevante Konzentrationsbereich oberhalb von 
250 mg/l, der in Abbildung 5.4.1 bzw. Abbildung 5.4.2 (Ausschnittsvergrößerung) 
zwischen W/F = 0 und W/F = 0,629 (letzmalige Überschreitung der Geringfügigkeits-
schwelle) liegt, muss durch eine gesonderte Ausgleichsfunktion abgebildet werden, 
die auf dem Datenfeld des zuvor eingegrenzten W/F-Bereiches (0 < W/F < 0,629) 
basiert. 
Die resultierende exponentielle Ausgleichsfunktion mit EXCEL des Datenfeldes ‚W/F 
< 0,629’ ist in Abbildung 5.4.1 eingetragen und wird als standardisierte Quellstärke 
für Chlorid bei allen drei Referenzmaterialien für die weiteren Berechnungen gemäß 
der Systematik aus Kapitel 5.3 angesetzt (vgl. Gl. 5.13). 
Ct = 7.000 ⋅ e-6,9⋅W/F Gl. 5.13 
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Abbildung 5.4.1: Darstellung der standardisierten Normquelle für Chlorid (Wertepaar 
0,045 / 15.300 außerhalb des Abbildungsbereiches) sowie der von EX-
CEL generierten Ausgleichsfunktion für das Chlorid-Datenfeld (gestri-
chelt) 
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Abbildung 5.4.2: Ansatz einer standardisierten Normquelle für Chlorid (Ausschnittsver-
größerung) 
Ct = 7.000 ⋅ e(-6,9 ⋅ W/F) 
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Die erforderliche fiktive Verschiebung auf einen neuen W/F*Start-Wert der Datenfelder 
der Referenzmaterialien „Bauschutt“ (W/F*Start,BS,fiktiv = 0,45) und „Boden“ 
(W/F*Start,BO,fiktiv = 0,75) zur materialübergreifenden Darstellung des Chlorid-
Datenfeldes anhand einer standardisierten Normquelle (vgl. Abb. 5.4.1) wurde, ab-
weichend von dem Bewertungsansatz für Sulfat, empirisch so festgelegt, dass eine 
ausreichende Übereinstimmung der Funktion mit der maximalen Auslaugung ge-
währleistet ist. 
Während für das Sulfat-Beispiel der Frachteintrag in dem relevanten Zeitfenster der 
Überschreitung des Grenzwertes zur Ableitung der fiktiven Verschiebungen heran-
gezogen wurde, machte bei Chlorid das geringe Konzentrationsniveau der Refe-
renzmaterialien „Bauschutt“ und „Boden“ unterhalb des Geringfügigkeitsschwellen-
wertes diese Vereinfachung erforderlich. Die Auswirkungen auf die Bewertungssys-
tematik sind jedoch als gering einzustufen, da die Materialien, die sich dem Bewer-
tungsansatz des Frachtvergleiches entsprechend des Sulfat-Beispiels entziehen, per 
se als ungefährlich eingestuft werden können (dauerhafte Unterschreitung des 
Grenzwertes in der Quelle). 
Die empirischen, fiktiven Verschiebungen W/F*Start des Datenmaterials der Refe-
renzmaterialien „Bauschutt“ und „Boden“ werden in Abbildung 5.4.3 den Ergebnissen 
aus den S4-Eluatversuchen zu Bauschutt und Boden gegenübergestellt. Zudem 
wurden weitere Untersuchungen zu Materialien aus dem Straßenbau in die Ableitung 
des Zusammenhanges zwischen der S4-Konzentration und dem W/F*Start-Wert auf-
genommen (MESTERS 1998). Trotz der geringen Anzahl an Wertepaaren deutet sich 
ein im Vergleich zum Sulfat-Beispiel qualitativ ähnlicher funktionaler Zusammenhang 
zwischen S4- und W/F*Start-Wert an (vgl. Abb. 5.2.3). 
Über den korrelativen Zusammenhang aus Abbildung 5.4.3 wird zunächst über die 
S4-Eluatkonzentration der Referenzmaterialien (S4MV = 130,5 mg/l; S4BS = 3,9 mg/l; 
S4BO = 0,8 mg/l) der materialspezifische W/F*Start-Wert abweichend von der zuvor 
festgelegten empirischen fiktiven Verschiebung (W/F*Start,MV,fiktiv = 0; W/F*Start,BS,fiktiv = 
0,45; W/F*Start,BO,fiktiv = 0,75) unter Anwendung der Funktion (vgl. Abb. 5.4.3) 
W/F*Start = 0,63 ⋅ e-0,02 ⋅ S4 - 0,01 
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bestimmt. 
W/F*Start,MV ≈ 0,04 
W/F*Start,BS ≈ 0,57 
W/F*Start,BO ≈ 0,61 
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Abbildung 5.4.3: W/F*Start-Wert als empirische Funktion der S4-Eluatkonzentration für 
Chlorid (Referenzmaterialien „Boden“, „Bauschutt“ und „Müllverbren-
nungsasche“; weitere Literaturdaten, MESTERS 1998) 
Mit den W/F*Start-Werten ergeben sich die neuen Startkonzentrationen der Referenz-
materialien C0,Ref zu 
C0,MV = 7.000 ⋅ e-6,9 ⋅ 0,04 ≈ 5312 mg/l 
C0,BS = 7.000 ⋅ e-6,9 ⋅ 0,57 ≈ 137,1 mg/l 
C0,BO = 7.000 ⋅ e-6,9 ⋅ 0,61 ≈ 104,0 mg/l 
die in die standardisierte Chlorid-Quellstärke (vgl. Gl. 5.13) zur Ableitung der materi-
alspezifischen Quellstärke eingesetzt werden. 
Ct,MV = 5312 ⋅ e-6,9 ⋅ W/F 
Ct,BS = 137,1 ⋅ e-6,9 ⋅ W/F 
Ct,BO = 104,0 ⋅ e-6,9 ⋅ W/F 
 
W/F*Start = 0,63 e-0,02 ⋅ S4 - 0,01 
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5.4.1 Verfahrensansatz „Porenvolumina - Chlorid“ 
Die Berechnung der repräsentativen Konzentrationen der 3 funktionalen, referenz-
materialspezifischen Quellstärken bei einem Wasser-Feststoffverhältnis von W/F = 
0,47 entsprechend 2 Porenvolumina und W/F = 0,7 entsprechend 3 Porenvolumina 
sowie der Zwischengröße W/F = 0,6 (vgl. Kap. 5.3.1) ist in Tabelle 5.4.1 dargestellt. 
Tabelle 5.4.1: Quellstärkekonzentrationen in Abhängigkeit der ausgetauschten Poren-
volumina (PV) für Chlorid 
Material Quellstärke W/F = 0,47 
PV = 2 
W/F = 0,6 
PV ≈ 2,6 
W/F = 0,7 
PV = 3 
Bauschutt 137,1 ⋅ e-6,9⋅W/F 5,35 [mg/l] 2,18 [mg/l] 1,1 [mg/l] 
Müllverbrennungsasche 5.312 ⋅ e-6,9⋅W/F 207,42 [mg/l] 84,58 [mg/l] 42,42 [mg/l] 
Boden 104,0 ⋅ e-6,9⋅W/F 4,06 [mg/l] 1,66 [mg/l] 0,83 [mg/l] 
Geringfügigkeitsschwellenwert: 250 mg/l 
Der Geringfügigkeitsschwellenwert wird durch alle drei Referenzmaterialien eindeutig 
unterschritten, so dass nach diesem Bewertungsansatz eine Gefahr für das Grund-
wasser ausgeschlossen werden kann. Dabei ist zu berücksichtigen, dass der steile 
Konzentrationsabfall der standardisierten Quellstärke bedingt durch den hohen Ex-
ponenten κ = 6,9 und dementsprechend die geringen Konzentrationswerte nach ei-
nem Austausch von 2 bis 3 Porenvolumina die hohe Startkonzentration des Refe-
renzmaterials „Müllverbrennungsasche“ u. U. nicht in einem ausreichenden Maße 
berücksichtigt. Für diesen Fall bietet sich die Durchführung der Ableitung einer re-
präsentativen Vergleichsgröße nach den Verfahrensansätzen gemäß Kapitel 5.4.2 
und 5.4.3 an. 
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5.4.2 Verfahrensansatz „Frachtbetrachtung - Chlorid“ 
Entsprechend der Berechnung des Sulfatbeispiels wird der Frachteintrag für Chlorid 
für einen Zeitraum von einem Jahr bestimmt. Der Zeitrahmen wird für Chlorid glei-
chermaßen auf ein Jahr festgelegt, da es sich bei Sulfat und Chlorid um leicht lösli-
che Stoffe handelt. 
W/F = (t [a] ⋅ N [l/m²⋅a]) / (ρ [kg/m³] ⋅ h [m]) Gl. 5.14 
Die erforderlichen Eingabedaten sind in Tabelle 5.4.2 aufgeführt. 
Tabelle 5.4.2: Einbauhöhe und Dichte der Referenzmaterialien 
 Müllverbrennungs-
asche 
Bauschutt Boden 
Einbauhöhe 0,5 0,45 0,5 
Dichte 1650 [kg/m³] 1720 [kg/m³] 1560 [kg/m³] 
Der Abfluss N der Lysimeter kann durchschnittlich mit 1,54 l/m²⋅d für Bauschutt, mit 
1,57 l/m²⋅d für Müllverbrennungsasche und mit 1,69 l/m²⋅d für Boden angenommen 
werden. Unter der Vorgabe des Zeitintervalls für Chlorid von einem Jahr ergeben 
sich folgende W/F-Verhältnisse (vgl. Kap. 5.3.2): 
BS: (365 [d] ⋅ 1,54[l/(m²⋅d)]) / (1720 [kg/m³] ⋅ 0,45 [m]) ≈ 0,73 [l/kg] 
MV: (365 [d] ⋅ 1,3[l/(m²⋅d)]) / (1650 [kg/m³] ⋅ 0,5 [m]) ≈ 0,7 [l/kg] 
BO: (365 [d] ⋅ 1,5[l/(m²⋅d)]) / (1560 [kg/m³] ⋅ 0,5 [m]) ≈ 0,79 [l/kg] 
Mit den funktionalen Quellstärken der Referenzmaterialien (vgl. Kap. 5.4) 
Ct,BS = 137,1 ⋅ e-6,9 ⋅ W/F 
Ct,MV = 5.312 ⋅ e-6,9 ⋅ W/F 
Ct,BO = 104,0 ⋅ e-6,9 ⋅ W/F 
ergeben sich für die einem Jahr entsprechenden Wasser-Feststoffverhältnisse fol-
gende mobilisierte Feststoffgehalte: 
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BS: E(0,73) = 137,1/6,9 ⋅ (1 - e-6,9 ⋅ 0,73) ≈ 19,7 [mg/kg] 
MV: E(0,7) = 5.312/6,9 ⋅ (1 - e-6,9 ⋅ 0,7) ≈ 763,7 [mg/kg] 
BO: E(0,79) = 104,0/6,9 ⋅ (1 - e-6,9 ⋅ 0,79) ≈ 15,0 [mg/kg] 
Die mit dem Frachteintrag korrespondierende durchschnittliche Sickerwasser-
konzentration beträgt: 
BS: 19,7 [mg/kg] / 0,73 [l/kg] ≈ 27,0 [mg/l] 
MV: 763,7 [mg/kg] / 0,7 [l/kg] = 1091 [mg/l] 
BO: 15,0 [mg/kg] / 0,79 [l/kg] ≈ 19,0 [mg/l] 
Der Frachteintrag des Referenzmaterials „Müllverbrennungsasche“ in einem Zeit-
fenster von einem Jahr resp. bis zu einem Wasser-Feststoffverhältnis von 0,7 ent-
spricht demnach einem gleichmäßigen Schadstoffeintrag mit einer Konzentration von 
1091 [mg/l] über den gleichen Zeitraum, während die Konzentration bei W/F = 0,7 
lediglich 42,42 mg/l beträgt (vgl. Abb. 5.4.4). 
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Abbildung 5.4.4: Quellstärkedaten des LUA und des GSF für Chlorid / Müllverbren-
nungsasche inkl. Ausgleichsfunktion inkl. Darstellung des durchschnitt-
lichen Frachteintrages bis W/F = 0,7 entsprechend einem Zeitraum von 
einem Jahr 
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5.4.3 Verfahrensansatz „SISIM - Chlorid“ 
Die standardisierten Chlorid-Quellstärken 
Ct,BS = 137,1 ⋅ e-6,9 ⋅ W/F 
Ct,MV = 5.312 ⋅ e-6,9 ⋅ W/F 
Ct,BO = 104,0 ⋅ e-6,9 ⋅ W/F 
werden für die Simulation mit SISIM in tagesabhängige Funktionen überführt. Die 
Umrechnung des Wasser-Feststoffverhältnisses in Tage geschieht analog zu Sulfat 
(vgl. Gl. 5.12) und orientiert sich gleichermaßen an Abbildung 5.3.3: 
C0 ⋅ e(-6,9 ⋅ W/F) = C0 ⋅ e(-6,9 ⋅ (0,0018 ⋅ d)) 
⇒ Ct = C0 ⋅ e(-0,01242 ⋅ d) Gl. 5.15 
Die Simulationen mit den normierten Quellstärken für den Chlorideintrag für die ers-
ten 35 cm Transportstrecke entsprechend der Bodendaten der Transportlysimeter in 
Jülich sind in der Abbildung 5.4.5 für das Referenzmaterial „Müllverbrennungsasche“ 
und in Abbildung 5.4.6 für das Referenzmaterial „Bauschutt“ dargestellt. 
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Abbildung 5.4.5: Transportsimulation der standardisierten Quellstärke für Chlorid / Müll-
verbrennungsasche mit SISIM sowie Darstellung der Messdaten aus 
dem Transportlysimeter „Müllverbrennungsasche“ (TL/MV) 
TL/MV 
SISIM 
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Von einer Simulation der Quellstärke des Referenzmaterials „Boden“ wurde abgese-
hen, da dort im Rahmen der Lysimetermessungen trotz einer nachgewiesenen 
Quellkonzentration keine Auswirkungen der Quelle auf das Messergebnis in 35 cm 
Bodentiefe festgestellt wurden. Der Konzentrationsverlauf gibt lediglich den Konzent-
rationsverlauf der Hintergrundbelastung wieder (vgl. Abb. 8.2.17; Kap. 8.2.3). 
Der Geringfügigkeitsschwellenwert in Höhe von 250 mg/l wird von dem Referenzma-
terial „Müllverbrennungsasche“ deutlich überschritten. Eine Frachtbetrachtung, wie 
unter Kapitel 5.3.3 für Sulfat durchgeführt, ist aufgrund der Höhe der Grenzwertüber-
schreitung nicht erforderlich. Im Einzelfall ist die Frachtbetrachtung analog zu dem 
Ansatz für Sulfat durchzuführen (vgl. Kap. 5.3.3). 
Der gemessene Konzentrationsverlauf im Transportlysimeter „Bauschutt“ (vgl. Abb. 
5.4.6) wird von der SISIM-Konzentrationskurve gut wiedergegeben. Eine Gefährdung 
für das Grundwasser kann auf Grundlage der standardisierten Quellstärke mit aus-
reichender Sicherheit ausgeschlossen werden. 
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Abbildung 5.4.6: Transportsimulation der standardisierten Quellstärke für Chlorid / Bau-
schutt mit SISIM sowie Darstellung der Messdaten aus dem Transport-
lysimeter „Bauschutt“ (TL/BS) und dem Vergleichslysimeter (VL) 
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5.4.4 Sensitivitätsuntersuchung für Chlorid 
Die standardisierte Quellstärke für Chlorid / Bauschutt unterschätzt das Datenfeld 
aus den Lysimeteruntersuchungen (vgl. Abb. 5.4.7). Eine Gefährdungsabschätzung 
basierend auf dieser Funktion würde das reale Risiko für das Grundwasser unter-
schätzen. Die Fehleinschätzung der Messdaten aus Jülich liegt in der natürlichen 
Schwankungsbreite sowohl der Messdaten als auch des S4-Elutionsversuches in 
Verbindung mit dem hohen Exponenten κ = 6,9 der standardisierten Quellstärke von 
Chlorid begründet. Der hohe Exponent resp. die Steilheit des Konzentrationsverlau-
fes (vgl. Abb. 5.4.1) hat zur Folge, dass bereits eine geringe Veränderung des 
W/F*Start-Wertes zur Ableitung einer standardisierten Quellstärke einen deutlichen 
Einfluss auf die neue Startkonzentration und damit auf das Konzentrationsniveau der 
Quelltermfunktion ausübt, während ein flacherer Konzentrationsverlauf wie bei-
spielsweise bei Sulfat weniger anfällig für Schwankungen in der Bestimmung des 
W/F*Start-Wertes ist. Vor dem Hintergrund des spezifischen Quellkonzentrationsver-
laufes des Chlorids wird ein Schwankungsbereich zur Beschreibung des funktionalen 
Zusammenhangs zwischen dem S4-Elutionswert und dem W/F*Start-Wert (vgl. Abb. 
5.4.3) eingeführt. 
Die Berücksichtigung der Variabilität eines Elutionsversuches sowie dessen Einfluss 
auf den Schwankungsbereich der standardisierten Quellstärke kann mit geeigneten 
statistischen Instrumenten sowohl auf der Ebene der Abschätzung des W/F*Start-
Wertes (vgl. Abb. 5.4.3) als auch auf der Ebene der Festlegung eines funktionalen 
Quellterms erfolgen. Dabei besteht ein wesentlicher Unterschied, der im Folgenden 
anhand eines Beispiels näher erläutert wird. 
Der Ansatz eines Schwankungsbereiches um den funktionalen Zusammenhang zwi-
schen S4-Elutionswert und dem W/F*Start-Wert von beispielsweise 20 % würde für 
das Beispiel Chlorid / Bauschutt (S4-Eluat = 3,9 mg/l) einen W/F*Start-Wert zwischen 
0,456 (80 % von 0,57) und 0,684 (120 % von 0,57) hervorbringen 
 5.4.4 Sensitivitätsuntersuchung für Chlorid 
118 5. Ableitungssystematik einer materialspezifischen Quelltermfunktion 
Der daraus resultierende Konzentrationsbereich für die standardisierte Quellstärke 
ergibt sich mit den neuen Grenz-Startkonzentrationen 
C0,BS,oben = 7.000 ⋅ e-6,9 ⋅ 0,456 ≈ 301,0 mg/l 
C0,BS,unten = 7.000 ⋅ e-6,9 ⋅ 0,684 ≈ 62,4 mg/l 
zu 
62,4 ⋅ e-6,9 ⋅ W/F < Ct,BS < 301,0 ⋅ e-6,9 ⋅ W/F. 
Gleichermaßen besteht die Möglichkeit, den Schwankungsbereich von 20 % auf die 
durchschnittliche Startkonzentration in Höhe von 137,1 mg/l anzuwenden (C0,unten = 
137,1 ⋅ 0,8 = 109,68; C0,oben = 137,1 ⋅ 1,2 = 164,52). Der Konzentrationsbereich für 
die standardisierte Quellstärke ergibt sich dann zu 
109,68 ⋅ e-6,9 ⋅ W/F < Ct,BS < 164,52 ⋅ e-6,9 ⋅ W/F. 
Die Diskrepanz aus den verschiedenen Variabilitätsansätzen ergibt sich aus dem 
hohen Exponenten κ = 6,9 des Quellkonzentrationsverlaufes des Chlorids, der be-
reits bei einer geringen Verschiebung des W/F*Start-Wertes zu einer überproportiona-
len Veränderung der neuen Startkonzentration führt. Um den Einfluss des Exponen-
ten κ geeignet in die Abschätzung eines Schwankungsbereiches einzubeziehen, 
muss vor diesem Hintergrund der Ansatz der Variationsbetrachtung des W/F*Start-
Wertes zur Anwendung kommen. Die daraus abzuleitende maximale Quelltermfunk-
tion 
Ct = 301,0 ⋅ e-6,9 ⋅ W/F 
resp. umgerechnet in eine tagesabhängige Funktion (vgl. Gl. 5.15) 
Ct = 301,0 ⋅ e-0,01242 ⋅ d 
ist in Abbildung 5.4.7 der standardisierten Quellstärke gegenübergestellt. 
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Abbildung 5.4.7: Standardisierte Quellstärke für Chlorid / Bauschutt sowie Quellstärke 
unter Berücksichtigung eines 20%igen Schwankungsbereiches zur Ab-
leitung des W/F*Start-Wertes 
Die Simulation der neuen Quellstärke führt mit 135 mg/l (ohne Darstellung) zu einer 
um ca. 120 % höheren maximalen Konzentration gegenüber der unveränderten 
standardisierten Quellstärke. Damit bleibt der Konzentrationsverlauf auch weiterhin 
unterhalb der Geringfügigkeitsschwelle von 250 mg/l. Die deutlichen Auswirkungen 
eines 20%igen Schwankungsbereiches um den W/F*Start-Wert auf die maximale Kon-
zentration zeigen jedoch die Sensibilität dieses Parameters auf die Transportprogno-
se. Vor diesem Hintergrund sind weitere Versuche an repräsentativen Materialien zur 
Ableitung von S4-W/F*Start-Wert-Wertepaaren erforderlich, um den korrelativen Zu-
sammenhang auf einem hohen statistischen Signifikanzniveau ableiten zu können. 
 
standardisiert: 
137,1⋅ e-0,01242x
20% Schwankungsbereich:
301,0⋅ e-0,01242x
LUA 
GSF 
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5.5 Verfahrensempfehlung für leichtlösliche Stoffe 
In den Kapiteln zuvor wurden verschiedene Ansätze zur Durchführung einer Gefähr-
dungsabschätzung, ausgehend von einem Schadstoffeintrag in den Boden, für das 
Grundwasser vorgestellt. Idealerweise wird der Informationsgehalt aller drei Verfah-
ren zusammengeführt, um letztendlich zu einer belastbareren Aussage bezüglich des 
Gefahrenpotenzials eines Materials, im Gegensatz zu der Durchführung lediglich ei-
nes Ansatzes, zu gelangen. Für die sinnvolle Kombination der verschiedenen Me-
thoden wird dabei folgendes Vorgehen empfohlen (vgl. Abb. 5.5.1).  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 5.5.1: Verfahrensempfehlung für die Beurteilung des Gefahrenpotenzials für 
das Grundwasser bei leichtlöslichen Stoffen 
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Die Basis der Gefährdungsabschätzung stellt das Modell SISIM dar, das, ausgehend 
von einer vorgegebenen Bodenbelastung und/oder einer funktionalen Quellstärke zur 
Simulation eines initialen Schadstoffeintrages in den Boden, den Schadstofftransport 
in der ungesättigten Bodenzone prognostiziert. 
Zur Bestimmung der funktionalen Quellstärke kann ein Säulenversuch herangezogen 
werden, wobei der ermittelte Konzentrationsverlauf über eine statistische Auswertung 
in eine stetige Funktion der Zeit übertragen werden muss. Sofern die Durchführung 
eines Säulenversuches nicht möglich ist, kann über die Durchführung eines einfa-
chen S4-Elutionsversuches in Verbindung mit dem in Kapitel 5.1 und 5.2 dargestell-
ten standardisierten Ansatz eine funktionale Quellstärke abgeleitet werden, die glei-
chermaßen als Eingabefunktion in SISIM fungieren kann. 
Der fixierte Schadstoffeintrag in die ungesättigte Bodenzone wird mit SISIM entspre-
chend den weitergehenden Angaben zum Standort bezüglich des Bodenprofils, der 
Grundwasserneubildungsrate bzw. Informationen zum Boden-Wasser-
Verteilungskoeffizienten Kd oder zum biologischen Abbau simuliert. Dabei kommt die 
vollständige Transportstrecke von der Schadstoffquelle bis zum Grundwasserleiter 
zum Ansatz. SISIM prognostiziert mit diesen Angaben einen Konzentrationsverlauf 
insbesondere für den Übergang von der ungesättigten Bodenzone zum Grundwas-
ser. 
Führt die Simulation mit SISIM zu dem Ergebnis, dass die maximale Konzentration 
am Ort der Beurteilung kleiner als die geforderte Vergleichsgröße – beispielsweise 
ein Geringfügigkeitsschwellenwert – ist, kann mit ausreichender Sicherheit eine Ge-
fahr für das Grundwasser ausgeschlossen werden. Damit wird nicht ausgeschlossen, 
dass vereinzelte Schwankungen im Konzentrationsverlauf, die sich unter natürlichen 
Bedingungen im Freiland einstellen, die Beurteilungsgröße kurzfristig überschreiten.  
Ebenfalls eindeutig kann ein Simulationsergebnis interpretiert werden, das deutlich 
oberhalb der Beurteilungsgröße liegt. So wurde für die funktionale Quellstärke des 
Referenzmaterials „Bauschutt“ für Sulfat eine maximale Konzentration in Höhe von 
ca. 1200 mg/l bei einem Geringfügigkeitsschwellenwert von 240 mg/l simuliert (vgl. 
Abb. 5.3.4). Aus der Deutlichkeit des Ergebnisses kann die eindeutige Aussage ab-
geleitet werden, dass hier eine Gefahr für das Grundwasser besteht. 
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Mit Hilfe von SISIM sowie unter Ansatz der standardisierten Quellstärke, basierend 
auf einem S4-Elutionsversuch, kann u. U. bereits an dieser Stelle die Gefährdungs-
abschätzung abgeschlossen werden. 
Liegt die maximale Konzentration der SISIM-Simulation hingegen oberhalb der Ver-
gleichsgröße, jedoch in einem Bereich, der keine eindeutige Aussage bezüglich des 
Gefahrenpotenzials für das Grundwasser erlaubt, muss der SISIM-Ansatz um eine 
differenziertere Betrachtung erweitert werden. Dabei wird insbesondere der Fracht-
eintrag in der Zeit der Grenzwertüberschreitung als weitere Beurteilungsgröße he-
rangezogen. 
Wie am Beispiel des Sulfats des Referenzmaterials „Müllverbrennungsasche“ in Ka-
pitel 5.3.3 gezeigt wurde, kann eine Konzentrationsüberschreitung eines Grenzwer-
tes resp. der damit verbundene überhöhte Frachteintrag mit der vorangegangenen 
Zeit der Grenzwertunterschreitung verrechnet werden. Dabei wird die Fracht wäh-
rend der Grenzwertüberschreitung mit der Fracht verglichen, die im vorangegange-
nen Zeitraum der Grenzwertunterschreitung nicht bis zur Grenzbelastung ausge-
schöpft wurde (vgl. Abb. 5.3.5). 
Für die Beurteilung der für diesen Fall vom Gesetzgeber formulierten Kurzfristigkeit 
einer zulässigen Grenzwertüberschreitung kann zudem die Konzentrationsentwick-
lung der Quellstärke entsprechend dem Verfahrensansatz der „ausgetauschten Po-
renvolumina“ (vgl. Kap. 5.3.1 und 5.4.1) herangezogen werden.  
Danach könnte die Fracht während einer Grenzwertüberschreitung nach dem oben 
aufgeführten Ansatz mit der Zeit der Grenzwertunterschreitung verrechnet werden, 
sofern die Quellstärke nach einem Austausch von 2 bis 3 Porenvolumina den 
Grenzwert unterschreitet und somit die Kurzfristigkeit der Grenzwertüberschreitung 
von dieser Seite gewährleistet ist. 
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5.6 Verfahrensansatz zur Bewertung eines langfristigen Schadstoff-
eintrags/-transportes bei Schwermetallen 
Schwermetalle liegen in Böden in unterschiedlichen Bindungsformen vor. Diese 
bestimmen wiederum die Mobilität der Schwermetalle, die in Abhängigkeit der Mi-
lieubedingungen im Boden großen Schwankungen unterliegen kann (vgl. Kap. 3.1). 
So können Schwermetalle durch spezifische Adsorption, durch Komplexierung mit 
organischer Substanz oder durch die Diffusion in das Kristallgitter von Oxiden, 
Hydroxiden oder Tonmineralen dauerhaft immobilisiert werden (LFU 1995). Anderer-
seits können Schwermetalle, gebunden an gelöste organische Substanzen oder kol-
loidale Mineralpartikel, co-transportiert werden (SCHMITT 2002). Vor diesem Hinter-
grund ist die Bestimmung des Schwermetallgesamtgehaltes (Königswasser-
Aufschluss) oder die Elution mit destilliertem Wasser (S4-Elution) nur beschränkt 
aussagekräftig (LFU 1995; KLEY 1999). Eine genauere Beurteilung der Bindungsfor-
men und in diesem Zusammenhang der Schadstofffreisetzung ermöglicht die se-
quentielle Extraktion (vgl. Kap. 4.3.4), über die u. a. die leicht in die Lösungsphase 
überführbaren Anteile im Sinne einer Langzeitprognose erfasst werden können. Dar-
über hinaus bietet der pH-stat-Versuch (vgl. Kap. 4.1.2) die Möglichkeit der Abschät-
zung des Einflusses einer pH-Wert-Veränderung im Boden. 
Es wird im weiteren Verlauf der Versuch unternommen, auf der Grundlage von einfa-
chen Elutionsversuchen eine Gefährdungsabschätzung für das Grundwasser, aus-
gehend von einem Schwermetalleintrag in den Boden, durchzuführen. Den zuvor 
angedeuteten Unsicherheiten in der Abschätzung des Verhaltens von Schwermetal-
len in Böden wird in dem folgenden Ansatz dadurch Rechnung getragen, dass ten-
denziell eine leichte Überschätzung der maximalen Konzentration am Ort der Beur-
teilung angestrebt wird. Führt die Risikoabschätzung, basierend auf diesen reaso-
nable-worst-case-Annahmen, zu einem Ausschluss einer Gefährdung für das 
Grundwasser, unterliegt dieser Aussage bereits eine ausreichende statistische Si-
cherheit, so dass weitergehende statistische Überlegungen zur Variabilität des Er-
gebnisses der Risikoabschätzung nicht erforderlich sind. 
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Die Erfahrungen mit schwermetallkontaminierten Altlasten zeigen, dass dieser Belas-
tungstyp zeitlich sehr weit reichende Auswirkungen haben kann. Schwermetallgehal-
te sind in der Regel noch viele Jahrzehnte nach deren Eintrag in den Boden nachzu-
weisen, was die Prognose einer Gefährdung für das Grundwasser zusätzlich er-
schwert. 
Vor diesem Hintergrund ist die Einbeziehung statistischer Instrumente zur Gewähr-
leistung einer tendenziellen, statistisch ausreichenden Überschätzung der Gefahren-
situation für das Grundwasser sinnvoll, so dass die Unsicherheit der Prognose nicht 
zu Lasten der hohen Qualitätsanforderungen an den Grundwasserschutz gehen. 
Grundsätzlich wird empfohlen, über die Durchführung mehrerer unterschiedlicher 
Elutionsversuche die Gefahrensituation unter verschiedenen Aspekten zu beschrei-
ben. So erlaubt der S4-Elutionsversuch (DIN 38414-4) nach einer angemessenen 
Umrechung auf reale Wasserverhältnisse oder auch der Bodensättigungsextrakt eine 
Aussage über die durchschnittliche, aktuelle Sickerwasserkonzentration. Über den 
pH-Stat-Versuch können darüber hinaus zukünftige Veränderungen in der Boden-
matrix aufgrund eines veränderten Boden-pH-Wertes berücksichtigt werden. Die se-
quentielle Extraktion ermöglicht die Abschätzung des mobilisierbaren Anteils der 
Schwermetallfraktion. In der Summe kann jede Einzelinformation einen wichtigen 
Beitrag zum Verständnis der Schadenssituation leisten. Es muss jedoch davon aus-
gegangen werden, dass in der Praxis häufig der Fall anzutreffen sein wird, dass eine 
Gefährdungsabschätzung lediglich mit einer beschränkten Anzahl von Informationen 
resp. Elutionsversuchen durchzuführen sein wird. Für diesen Fall müssen allgemei-
ne, schadstoffspezifische Informationen aus der Literatur herangezogen werden. 
Schwermetalle werden i. d. R. in der ungesättigten Bodenzone gut sorbiert, so dass 
eine hohe Filter- und Pufferwirkung des Bodens in Bezug auf den Transport von 
Schwermetallen mit dem Sickerwasser in das Grundwasser zu erwarten ist. Die Fil-
ter- und Pufferwirkung führt wiederum zu einer Vergleichmäßigung des Konzentrati-
onsverlaufes im Boden, da eventuell auftretende Konzentrationsspitzen im Boden 
durch Sorption abgepuffert und mit entsprechender, zeitlicher Verzögerung gleich-
mäßig wieder an das Sickerwasser abgegeben werden. 
 5.6.1 Bewertungsansatz zur Abschätzung des langfristigen Schadstoffeintrags 
 5. Ableitungssystematik einer materialspezifischen Quelltermfunktion 125 
Vor diesem Hintergrund ist es weniger entscheidend zu wissen, welche Konzentrati-
onsschwankungen aus der Quelle heraus in den Boden auftreten, sondern vielmehr 
welche Fracht in den Boden eingetragen wird. Diese Überlegung korrespondiert mit 
dem Ansatz von SCHNEIDER und STÖFEN (2002), die diesen so genannten diffusions-
limitierten Prozess mit einer konstanten Quellstärke über einen begrenzten Zeitraum 
beschreiben. 
Kurzfristig kann das Transportverhalten der Schwermetalle durchaus durch Effekte, 
wie z. B. den Partikeltransport oder die löslichkeitsfördernde Wirkung von Salzen 
verändert werden, so dass auch die Betrachtung eines kurzfristigen Gefahrenpoten-
zials durch den Eintrag von Schwermetallen in das Grundwasser erforderlich wird. 
Der zeitliche Horizont liegt dabei in einem Bereich von wenigen Jahren, wobei insbe-
sondere vor dem Hintergrund der Langfristigkeit des Schadentyps der Frachteintrag 
in dem genannten Zeitraum in die Beurteilung einbezogen werden muss. Ein kurzzei-
tig erhöhter Schwermetalltransport in das Grundwasser ist beispielsweise eher zu 
tolerieren, wenn das langfristige Konzentrationsniveau resp. der Frachteintrag in das 
Grundwasser gemessen an den gesetzlichen Vorgaben gering ist. Gleichermaßen ist 
eine kurzfristige, moderate Überschreitung von Grenzwerten kritischer zu bewerten, 
sofern die weitere Entwicklung des Schwermetalleintrages in das Grundwasser auf 
einem Niveau nahe dem Grenzwert angesiedelt ist. 
 
 
5.6.1 Bewertungsansatz zur Abschätzung des langfristigen Schadstoff-
eintrags 
In einem ersten Schritt wird die für die Gefährdungsabschätzung anzusetzende 
Schwermetall-Quellstärke für die Simulation mit SISIM abgeschätzt. Dabei wird nach 
SCHNEIDER und STÖFEN (2002) von einer konstanten Konzentration ausgegangen, die 
über einen Zeitraum von 100 Jahren (AALBERS et al. 1996) aus der Quelle ausgetra-
gen wird. 
Als Grundlage für die Abschätzung der konstanten Quellstärke wird vereinfacht an-
genommen, dass in dem Zeitraum von 100 Jahren der gesamte mobilisierbare Fest-
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stoffgehalt des zu untersuchenden Materials ausgelaugt wird. Im Umkehrschluss un-
terliegt der Simulation die Annahme, dass ein gewisser Prozentsatz des Schadstoff-
inventars in überschaubaren Zeiträumen (einige 100 Jahre) fest in der Bodenmatrix 
resp. dem Ausgangsmaterial eingebunden bleibt. Die Gesamtemission wird durch 
das Wasser-Feststoffverhältnis dividiert, das einem Zeitraum von ca. 100 Jahren 
entspricht. Man erhält durch diese Rechenoperation die durchschnittliche Konzentra-
tion, die nach 100 Jahren zu einer Auslaugung des gesamten mobilisierbaren Anteils 
führt. 
Der mobilisierbare Anteil kann aus geeigneten Elutionsversuchen direkt ermittelt 
werden. Ein weiterer Ansatz besteht darin, den Totalgehalt zu bestimmen, dem ein 
aus der Literatur abgeleiteter Mobilisierbarkeitsfaktor zuzurechnen ist, der den Total-
gehalt ebenfalls auf den mobilisierbaren Anteil reduziert. 
Der mobilisierbare Anteil und der Totalgehalt können u. a. über die sequentielle Ex-
traktion (mobilisierbarer Anteil und Totalgehalt; vgl. Kap. A.1.12), den Königswasser-
extrakt (Totalgehalt; vgl. Kap. A.1.9) oder die Extraktion mit Ammoniumnitrat (mobili-
sierbarer Anteil; vgl. Kap. A.1.10) ermittelt werden. Das Verhältnis aus dem mobili-
sierbaren Anteil zum Totalgehalt beschreibt den Mobilisierbarkeitsfaktor, der zwi-
schen 1 (100 % des Totalgehaltes sind mobilisierbar) und 0 (keine Mobilisierung) 
liegt. 
Untersuchungen zu der Mobilisierbarkeit von Schwermetallen aus Böden wurden von 
PRÜEß (1994) durchgeführt. In Abhängigkeit des pH-Wertes ist für das Beispiel Kup-
fer in Abbildung 5.6.1 das Verhältnis aus Ammoniumnitrat- und Königswasserextrakt 
abgebildet. Es ist festzustellen, dass über den dargestellten pH-Wert-Bereich von pH 
= 3 bis pH = 8 lediglich ein geringer Prozentsatz des Kupfer-Totalgehaltes im Ammo-
niumnitratextrakt als mobilisierbarer Anteil vorlag. Auch wenn die Untersuchungen zu 
Bodenmaterialien nicht direkt auf die Referenzmaterialien „Müllverbrennungsasche“ 
und „Bauschutt“ übertragbar sind, wird dennoch deutlich, dass der Ansatz des Total-
gehaltes als Grundlage für die Berechnung der durchschnittlichen Quellstärkekon-
zentration zu einer Überschätzung der „realen“ Schadenssituation führt. 
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Abbildung 5.6.1: Mobilisierbarkeit in 0/00 von Kupfer (y-Achse), dargestellt als Verhältnis 
von Ammoniumnitratlösung (mobilisierbarer Anteil) und Königswasser-
extrakt (Totalgehalt) über einen pH-Bereich von 3 bis 8 (PRÜEß 1994; 
LIEBE ET AL. 1997) 
 
 
5.6.2 Anwendung des Bewertungsansatzes auf Kupfer 
Für das Referenzmaterial „Bauschutt“ wurde für Kupfer im Rahmen der Durchfüh-
rung einer sequentiellen Extraktion ein Totalgehalt von 12,99 mg/kg ermittelt (LAM-
BARKI 2005). Von diesem Feststoffgehalt konnten nach Ablauf der ersten 3 Extrakti-
onsschritte 8,19 mg/kg Kupfer aus dem Referenzmaterial „Bauschutt“ herausgelöst 
werden (LAMBARKI 2005). Diese Fraktion gilt nach KLEY (1999) als mobil (vgl. Kap. 
A.1.12). Das Verhältnis aus 8,19 mg/kg und 12,99 mg/kg entspricht dem Mobilisier-
barkeitsfaktor, d. h. dass 8,19 / 12,99 ≈ 0,63 bzw. 63 % des gesamten Feststoffge-
haltes mobilisierbar sind. 
Nach dem zuvor beschriebenen Verfahrensansatz wird angenommen, dass der mo-
bilisierbare Anteil in Höhe von 8,19 mg/kg gleichmäßig und vollständig über einen 
Zeitraum von 100 Jahren aus dem Referenzmaterial herausgelöst und in den Boden 
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eingetragen wird. Für die Umrechnung der ausgetragenen Fracht in eine korrespon-
dierende Sickerwasserkonzentration, die unter den Randbedingungen des Standor-
tes in dem gewählten Zeitraum zu einem Austrag des mobilen Feststoffgehaltes 
führt, muss zunächst die zeitliche Dimension „Jahre“ in ein Wasser-
Feststoffverhältnis umgerechnet werden, welches dem Zeitraum von 100 Jahren 
resp. 36500 Tagen entspricht. Weiterhin werden für die Berechnung am Beispiel des 
Referenzmaterials „Bauschutt“ 
• der durchschnittliche Ablauf aus den Lysimetern mit 1,54 [l/(m²⋅d)], 
• die Dichte des Materials mit 1720 [kg/m³] und 
• die Schütthöhe mit 0,45 [m] 
entsprechend den Daten des Lysimeterbetreibers angesetzt, die eine Abschätzung 
des Wasser-Feststoffverhältnisses entsprechend einem Zeitraum von 100 Jahren 
erlauben. 
W/F100 = (36500 [d] ⋅ 1,54 [l/(m²⋅d)]) / (1720 [kg/m³] ⋅ 0,45 [m]) ≈ 72,62 [l/kg] 
Teilt man den mobilisierbaren Feststoffanteil durch W/F100, erhält man die durch-
schnittliche Sickerwasserkonzentration, die zu einer Auslaugung von 8,19 mg/kg in 
100 Jahren führt. 
8,19 [mg/kg] / 72,62 [l/kg] ≈ 0,113 [mg/l] 
Die Kontrollrechnung bestätigt die Berechnung der Sickerwasserkonzentration. Bei 
einer durchschnittlichen Sickerwasserrate von 1,54 [l/(m²⋅d)] fließen in 100 Jahren 
56.210 l Wasser durch das Quellmaterial mit einer Schichthöhe von 0,45 m und einer 
Fläche von 1 m². Bei einer durchschnittlichen Sickerwasserkonzentration von 0,113 
[mg/l] werden in 100 Jahren somit 
0,113 [mg/l] ⋅ 56.210 [l] ≈ 6.352 [mg] 
Kupfer ausgelaugt. Diese Masse entspricht bei einer Schütthöhe von 0,45 m auf ei-
nem Quadratmeter und einer Dichte von 1720 kg/m³ einer Feststoffkonzentration von  
6.352 [mg] / (1 [m²] ⋅ 0,45 [m] ⋅ 1720 [kg/m³]) ≈ 8,2 [mg/kg] 
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entsprechend der Feststoffkonzentration der ersten 3 Verfahrensschritte der sequen-
tiellen Extraktion. 
Während die gemessene Quellstärke ab einem Zeitpunkt von ca. 200 Tagen durch 
die konstante Eintragskonzentration in Höhe von 113 µg/l moderat überschätzt und 
somit im Sinne einer reasonable-worst-case-Abschätzung gut wiedergegeben wird, 
wird der initiale Konzentrationsverlauf bis zu diesem Zeitpunkt deutlich unterschätzt 
(vgl. Abb. 5.6.2). 
Der Einfluss des erhöhten Schadstoffeintrages in den Boden wird im Anschluss an 
die Simulation der durchschnittlichen Eintragskonzentration im Rahmen einer Sensi-
tivitätsuntersuchung gesondert simuliert und dem Ergebnis der Durchschnittssimula-
tion zugerechnet (s. u.). 
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Abbildung 5.6.2: Quelle Kupfer / Bauschutt: langfristig 113 µg/l über 100 Jahre (Mess-
werte, die nicht im Bild dargestellt sind: 1247 µg/l nach 49 Tagen; 1136 / 
56; 831 / 63; 1829 / 70) 
Eine wesentliche Einflussgröße bei der Transportsimulation stellt der Boden-Wasser-
Verteilungskoeffizient (Kd) dar. Die Bestimmung des Kd-Wertes aus Literaturdaten 
unterliegt jedoch Schwankungen. So führt die Abschätzung des Kd-Wertes nach VAN 
DEN BERG und ROELS (1991) für den Standort Merzenhausen, wo der Lysimeter für 
die Untersuchungen zum Transportverhalten der unterschiedlichen Stoffe im Rah-
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men des Forschungsverbundes „Sickerwasserprognose“ entnommen wurde, zu ei-
nem Kd-Wert in Höhe von 
Kd = 225 + 9 ⋅ (Ton [%] + Corg [%]) = 462,15 [l/kg] Gl. 5.16 
COrg : 0,35 [%] 
Ton : 26 [%] 
während der Ansatz nach SISIM, dessen grundsätzliche Eignung zur Abschätzung 
des Kd-Wertes in Kapitel 6.3.5 anhand von Vergleichen mit Daten von BRÜMMER und 
HERMS (1985) belegt wird, unter den gleichen Randbedingungen zu einem Kd-Wert 
von ca. 370 l/kg führt. Auch die Auswertung von Bodendaten zum Feststoffgehalt 
(Königswasseraufschluss) sowie zu BSE-Gehalten von Kupfer (LIEBE ET AL. 1997) 
belegt die potenziellen Schwankungsbreiten des Kd-Wertes (vgl. Abb. 5.6.3). 
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Abbildung 5.6.3: Empirische Kd-Wert-Abschätzung für Böden auf Basis der Gegenüber-
stellung des Totalgehaltes (Königswasserextrakt) [µg/kg] und der BSE-
Konzentration (LIEBE ET AL. 1997) sowie Kd-Wert nach SISIM 
Kd1: 1000 [l/kg] 
Kd2: 500 [l/kg] 
Kd3: 100 [l/kg] 
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Weitere Ansätze auf Basis der Freundlichisotherme 
S = KF ⋅ Cn Gl. 5.17 
S: Feststoffkonzentration [µg/kg] 
KF: Freundlichkoeffizient [l/kg] 
C: Sickerwasserkonzentration [µg/l] 
n: Freundlichexponent [-] 
zur Bestimmung des Kd-Wertes für Kupfer beschreiben UTERMANN ET AL. (2005) oder 
auch ELZINGA (1999). Während UTERMANN ET AL. einen funktionalen Zusammenhang 
zwischen dem Freundlichkoeffizienten KF und den Parametern „pH-Wert“ und „Ton-
gehalt“ definiert, beschreibt ELZINGA den Freundlichkoeffizienten KF als Funktion der 
Parameter „pH-Wert“, „Kationenaustauschkapazität“ und „Boden/Lösungsverhältnis“. 
Utermann: 
log KF,Cu = 0,764 + 0,332 ⋅ pH + 0,41 ⋅ log(Ton) Gl. 5.18 
Ton: Tongehalt in % 
mit n = 0,758 (Freundlichexponent) 
Elzinga : 
log KF,Cu = -0,775 + 0,225 ⋅ pH + 0,445 ⋅ KAK - 0,625 ⋅ B/L Gl. 5.19 
KAK: Kationenaustauschkapazität [mmol/kg] 
B/L: Boden-Lösungsverhältnis im Batchversuch [kg/l] 
 [soil:solution ratio from 0,002 to 0,1 g/ml nach ELZINGA (1999)] 
mit n = 0,567 (Freundlichexponent) 
Der Verlauf der Freundlichfunktionen sowie der resultierende Verlauf des Boden-
Wasser-Verteilungskoeffizienten Kd ist in Abbildung 5.6.4 dargestellt. Während der 
Gültigkeitsbereich der Sorptionsisotherme nach UTERMANN ET AL. (2005) insbesonde-
re auf den Konzentrationsbereich um den Prüfwert der BBodSchV für Kupfer von 50 
µg/l für den Pfad Boden-Grundwasser ausgerichtet ist und eine Abweichung von der 
Grenzkonzentration mit einem erhöhten Unsicherheitsfaktor einher geht, deckt die 
von ELZINGA (1999) abgeleitete Sorptionsisotherme einen weiten Feststoffkonzentra-
tionsbereich von 0,2 bis 10.000 mg/kg ab.  
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Bei einem konstanten Eintrag in Höhe von 113 µg/l in den Boden erscheint der An-
satz eines Kd-Wertes oberhalb von 1000 l/kg nach ELZINGA als angebracht. Auch die 
Extrapolation der Sorptionsisotherme nach UTERMANN ET AL. lässt einen Kd-Wert in 
der gleichen Größenordnung erwarten. Dabei ist allerdings die Einschränkung von 
UTERMANN auf einen Konzentrationsbereich um 50 µg/l zu berücksichtigen. Eine Ab-
weichung von dieser Zielgröße geht mit einer größeren Schwankungsbreite einher, 
so dass theoretisch auch geringere Kd-Werte aus den Untersuchungen nach UTER-
MANN für den Ansatz einer Quellkonzentration von 113 µg/l abgeleitet werden kön-
nen. 
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Abbildung 5.6.4: Abschätzung des Kd-Wertes für Kupfer nach den Freundlichfunktionen 
von UTERMANN ET AL. (2005) und ELZINGA (1999) 
Vor diesem Hintergrund ist der Ansatz des Boden-Wasser-Verteilungskoeffizienten 
nach SISIM von 370 kg/l als reasonable-worst-case-Szenario zu werten, was sich 
auch in Abbildung 5.6.3 widerspiegelt, in der bis zu einer Konzentration von 100 µg/l 
ca. 80 % der Messwerte durch die lineare Kd-Funktion nach SISIM unterschätzt wer-
den, was gleichbedeutend mit einer höheren, prognostizierten maximalen Sicker-
wasserkonzentration am Ort der Beurteilung ist. 
Realistischer Weise kann nicht davon ausgegangen werden, dass ein Kd-Wert aus 
dem aufgezeigten Wertebereich als korrekt bezeichnet werden kann. Vielmehr stellt 
Freundlich-Fkt. Utermann 
Kd-Wert Utermann 
Freundlich-Fkt. Elzinga 
Kd-Wert Elzinga 
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sich die Beschreibung des Boden-Wasser-Verteilungskoeffizienten in der Realität mit 
großer Wahrscheinlichkeit als eine Verteilungsfunktion dar, die die räumliche und 
zeitliche Variabilität des Parameters statistisch erfasst. Auf die Verteilungsfunktion 
wirken sich Einflüsse, wie beispielsweise 
• die ungleichmäßige Verteilung der organischen Substanz im Boden, 
• die Veränderung der Bindungsformen in Abhängigkeit des Redoxpotenzials 
oder auch des Schadstoffmixes im Boden oder auch 
• die mit der Zeit zunehmende festere Bindung des Kupfers, z. B. durch die Dif-
fusion in die Bodenmatrix 
aus. Für die Simulation des Kupfer-Transportes durch die ungesättigte Bodenzone 
werden zur Verdeutlichung der Auswirkungen der Variabilität des Parameters „Bo-
den-Wasser-Verteilungskoeffizient“ auf die maximale Konzentration am Ort der Beur-
teilung  die  Kd-Werte  200,  370  und  550  [l/kg]  angesetzt.  Die gewählten Kd-Werte 
decken einen Schwankungsbereich um den von SISIM generierten Kd-Wert um je-
weils 50 % ab. Trotz der erwähnten Unsicherheiten in der Abschätzung des Boden-
Wasser-Verteilungskoeffizienten erscheint der berücksichtigte Unsicherheitsbereich 
ausreichend bemessen, um eine aussagekräftige Transportprognose unter reaso-
nable-worst-case-Bedingungen durchzuführen. Die prognostizierten Konzentrations-
verläufe sind in Abbildung 5.6.5 dargestellt. 
Unter Ansatz der standardisierten Quellstärke in Höhe von 113 µg/l über einen Zeit-
raum von 100 Jahren sowie einem Boden-Wasser-Verteilungskoeffizient Kd von 200 
(l/kg) führt die Transportprognose mit SISIM zu einer maximalen Sickerwasserkon-
zentration, die den Prüfwert von 50 µg/l deutlich unterschreitet (vgl. Abb. 5.6.5). Der 
Ansatz höherer Kd-Werte führt in der Simulation zu entsprechend geringeren maxi-
malen Konzentrationen.  
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Abbildung 5.6.5: SISIM-Simulation Kupfer / Bauschutt; konst. Quelle 113 µg/l über 100 
Jahre; Kd = 200 l/kg - Maximum bei 12,7 µg/l nach 209 Jahren; Kd = 370 
l/kg - Maximum bei 6,91 µg/l nach 336 Jahren; Kd = 550 l/kg - Maximum 
bei 4,65 µg/l nach 472 Jahren (Prüfwert: 50 µg/l) 
Da die Simulation mit SISIM zu einer tendenziellen Überschätzung der maximalen 
Konzentration am Ort der Beurteilung führt, kann aus Abbildung 5.6.5 abgeleitet wer-
den, dass mit „ausreichender“ Sicherheit der Prüfwert für Kupfer aufgrund des Kup-
fereintrages aus dem Referenzmaterial in den Boden im Durchschnitt nicht über-
schritten wird. Diese Aussage ist nicht gleichzusetzen mit dem Ausschluss der Ge-
fahr des kurzfristigen Überschreitens des Prüfwertes. Das Gefährdungspotenzial aus 
vereinzelt auftretenden Konzentrationsspitzen ist jedoch zu relativieren, da dieser 
Fall mit großer Wahrscheinlichkeit mit einem geringen Frachteintrag korrelieren wird.  
 
 
5.6.3 Sensitivitätsuntersuchung für Kupfer 
Insbesondere zu Beginn der Messreihe zur Bestimmung der Kupferauslaugung aus 
dem Referenzmaterial „Bauschutt“ wurden über die durchschnittliche Quellkonzentra-
tion von 113 µg/l deutlich hinausgehende Konzentrationen festgestellt (vgl. Abb. 
5.6.2). Der Einfluss der erhöhten Startkonzentration wurde in einer Parallelsimulation 
abgeschätzt, der als Eingangssignal eine exponentiell abnehmende Quellstärke zu 
Kd-Wert: 370 [l/kg] 
Kd-Wert: 200 [l/kg] 
Kd-Wert: 550 [l/kg] 
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Beginn der Auslaugung (C0 = 1000 µg/l), gefolgt von einem konstanten Schadstoff-
eintrag in Höhe der zuvor berechneten Konzentration von 113 µg/l, zugrunde lag. Die 
Transportsimulation mit SISIM führt für diesen Fall zu einer maximalen Sickerwas-
serkonzentration, die vernachlässigbar von dem Ergebnis abweicht, das unter Ansatz 
einer konstanten Quellstärke unter Vernachlässigung der anfänglich erhöhten Aus-
laugung simuliert wurde (Abweichung ca. 1 %). Der Boden puffert den kurzfristig er-
höhten Konzentrationseintrag vollständig ab, so dass lediglich der langfristige 
Schadstoffeintrag das Simulationsergebnis bestimmt. 
Unberücksichtigt bleiben dabei schnelle Transporteffekte wie z. B. der Schadstoff-
transport über präferenzielle Fließwege (vgl. Kap. 6.3.2) oder der Partikeltransport, 
der nach HOFMANN (1998) einen wesentlichen Einfluss auf den Schadstofftransport in 
der ungesättigten Zone haben kann. Dieser Effekt zeigt sich z. T. in den anfänglich 
erhöhten Kupferkonzentrationen in Höhe der 2. Saugkerzenebene (Transportstrecke; 
vgl. Abb. 8.2.35), die u. U. auf den partikelgetragenen Schadstofftransport zurückzu-
führen sind. Während die Vernachlässigung dieses Effektes für kurze Transportstre-
cken zu gravierenden Fehleinschätzungen der maximalen Konzentration am Beurtei-
lungsort führen kann, ist zu erwarten, dass über größere Transportwege der Boden 
den Partikeltransport z. T. abfiltert, und dieser Effekt somit für die Sickerwasserprog-
nose vernachlässigbar wird. 
Für die Abschätzung des Einflusses eines schnellen Stofftransportes parallel zu dem 
eindimensionalen Matrixtransport, insbesondere bei kürzeren Transportwegen resp. 
bei Böden, die nachweislich zu der Ausbildung von präferenziellen Fließwegen nei-
gen, besteht in SISIM die Möglichkeit der Vorgabe von Makroporenkanälen (vgl. Kap. 
6.3.2), deren exakte Beschreibung jedoch noch nicht mit ausreichender Sicherheit 
möglich ist und daher lediglich als Option für den fachlich versierten Anwender vor-
gesehen ist. 
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5.7 Verfahrensansatz für PAK 
PAK sind ähnlich schwer mobilisierbar wie Schwermetalle. Ohne Berücksichtigung 
des biologischen Abbaus könnte demnach der Ansatz aus Kapitel 5.6 auf PAK über-
tragen werden. Nimmt man den biologischen Abbau hinzu, muss der überwiegend 
konstante Eintrag der Schwermetalle auf eine exponentiell abnehmende Quelle über-
tragen werden. Dabei spielt, vergleichbar mit den Schwermetallen, die Mobilisierbar-
keit eine große Rolle, da PAK sehr fest in die Bodenmatrix eingebunden werden 
können. Sowohl die Mobilisierbarkeit als auch der biologische Abbau sind Einfluss-
größen, die extrem schwer einzuschätzen sind. Vor dem Hintergrund einer reaso-
nable-worst-case-Abschätzung muss daher im Zweifelsfall mit einer geringen biologi-
schen Aktivität gerechnet werden. Die Vernachlässigung des biologischen Abbaus 
würde hingegen zu einer Fehleinschätzung des realen Geschehens im Boden füh-
ren, die rechnerisch zu einem unverhältnismäßig hohen Risikopotenzial führen könn-
te (vgl. Kap. 8.2.7). 
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6. SIckerwasser-SIMulationsmodell - SISIM 
 
„So einfach wie möglich, aber nicht einfacher!“ 
(Albert Einstein) 
 
Das SIckerwasser-SIMulationsmodell SISIM wurde Mitte bis Ende der 90iger Jahre 
mit Unterstützung des Umweltbundesamtes UBA (UBA 1999) entwickelt, um ein ein-
faches und praktikables, dabei stets nachvollziehbares Werkzeug zur Simulation des 
gravitationsgetriebenen Transportes der im Sickerwasser gelösten Schadstoffe in der 
ungesättigten Bodenzone bereitzustellen. Dabei lag der Schwerpunkt der Modellie-
rung auf der Generierung einer Belastungssituation, die aus der Analyse der Fest-
stoffkonzentrationen weniger Bodenproben abgeleitet wurde. Ein darüber hinaus ge-
hender weiterer Schadstoffeintrag war für die Altlastenproblematik nicht relevant und 
daher in dem Modell SISIM nicht modellierbar. Die nun im Rahmen des Forschungs-
vorhabens „Sickerwasserprognose“, Teilprojekt: „Entwicklung einer Methode zur 
Transferprognose durch iterative Simulation von Transportvorgängen für die Sicker-
wasserprognose“ vorgenommene Modifizierung des Modells erweitert die Anwen-
dungsmöglichkeiten von SISIM auf die Simulation der Auswirkungen von ein- oder 
aufgebrachtem gering belastetem Recyclingmaterial auf das Grundwasser. Zu die-
sem Zweck war primär die Implementierung der Vorgabe einer schadstoffspezifi-
schen Quellstärke erforderlich, wodurch nunmehr die Entstehung einer Bodenbelas-
tung im Voraus simuliert werden kann. In diesem Zusammenhang wurden weitere 
Modifizierungen an dem Modell vorgenommen, die im Weiteren näher erläutert wer-
den. 
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6.1 Anwendungsstruktur von SISIM 
Das Modell SISIM basiert auf einer einfachen Bilanzierung des sickerwassergetrage-
nen Stoffstromes durch die ungesättigte Bodenzone in Form einer Kaskadenglei-
chung. Für die Modellierung des Schadstofftransportes wird ein stationärer Wasser-
fluss angenommen, der der standortspezifischen Grundwasserneubildungsrate ent-
spricht. Ein Wasserrückstau resp. ein aufsteigender Wasserfluss wird vor dem Hin-
tergrund der Simulation eines durchschnittlichen Transportgeschehens nicht berück-
sichtigt. Das Simulationsergebnis liefert demnach die durchschnittlich zu erwartende 
Sickerwasserkonzentration am Ort der Beurteilung ohne einzelne - beispielsweise 
durch Schwankungen in der Niederschlagsintensität hervorgerufene - Konzentrati-
onsspitzen zu erfassen. Die einfache Herangehensweise reduziert den erforderlichen 
Eingabeparametersatz zur Durchführung einer Gefährdungsabschätzung auf einen 
sinnvollen, praktikablen Umfang, der sich derart an den realen Verhältnissen orien-
tiert, dass in der Regel lediglich rudimentäre Informationen bezüglich der Schadstoff-
quelle sowie der Bodenverhältnisse vorliegen. 
Der erforderliche Parametersatz in SISIM kann im Wesentlichen in 3 Gruppen unter-
teilt werden. In einem ersten Schritt wird der standortspezifische Bodenaufbau defi-
niert, der sich aus einer oder mehreren Bodenschichten zusammensetzt. Eine Bo-
denschicht wird in SISIM durch die in Abbildung 6.1.1 dargestellten Parameter be-
schrieben. Die Bodenparameter können frei eingegeben oder aus einer Bodendaten-
bank abgerufen werden. Die dort hinterlegten Daten basieren auf der „Bodenkundli-
chen Kartieranleitung“ (AG BODEN 1994). Durch die Auswahl einer Bodenart aus der 
Datenbank werden die bodenspezifischen Kenndaten in die Eingabemaske „Boden-
schichten“ übernommen, so dass vom Anwender lediglich die Mächtigkeit der ge-
wählten Schicht zu definieren ist. Die Bodenarten können beliebig kombiniert wer-
den, so dass ein Bodenprofil bestehend aus mehreren Bodenschichten, die pro-
grammintern weiter in Bodenlayer aufgeteilt werden, generiert werden kann. Der 
Aufbau des Profils wird auf der rechten Seite der Eingabemaske „Bodenschichten“ 
angezeigt, wobei die Bodenschichten durch ihre Kurzbezeichnungen (Haupt- und 
Zusatzsymbole; AG BODEN 1994) angegeben werden (vgl. Abb. 6.1.1).  
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Die Beschreibung einer Bodenschicht über einen festen Parametersatz darf nicht 
darüber hinweg täuschen, dass jeder einzelne Bodenparameter sowohl zeitlich als 
auch räumlich z. T. erheblichen Schwankungen unterliegen kann. Diese Parameter-
variabilität hat wiederum einen Einfluss auf das Simulationsergebnis der maximalen 
Sickerwasserkonzentration am Ort der Beurteilung. Für eine ausreichend sichere 
Gefährdungsabschätzung für das Grundwasser ist die Variabilität des Simulationser-
gebnisses zu berücksichtigen. Durch die Mehrfachsimulation eines Schadensfalls 
unter variierenden Bodenparametern kann diese Variabilität abgeschätzt werden. 
Über das Eingabefenster „Bodenschichten“ wird ferner festgelegt, ob biologischer 
Abbau berücksichtigt werden soll. Genauere Angaben zum biologischen Abbau fin-
den sich in Kapitel 6.3.6.  
 
Abbildung 6.1.1: SISIM Eingabemaske „Bodenschichten“ 
Die Vorgabe einer „fiktiven Schicht“ in Abbildung 6.1.1 erfolgt in SISIM automatisch 
ohne weiteren Einfluss auf die standardmäßige Simulation des Stofftransportes. Die-
se Schicht entstammt der Grundversion von SISIM, die eine zeitlich rückwärtsgerich-
tete Simulation zur Ermittlung eines in der Vergangenheit liegenden initialen Schad-
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stoffeintrages aus einer fiktiven obersten Bodenschicht ermöglichte. Diese Simulation 
ist mit Einschränkungen auch in der neuen Version von SISIM möglich, so dass die 
fiktive Schicht weiterhin angezeigt wird. 
Die schadstoffspezifische Datenbank in SISIM markiert die zweite Säule in SISIM. 
Unter der Eingabemaske „Verwaltung der Schadstoffe“ (vgl. Abb. 6.1.2) sind die 
Schadstoffe aufgeführt, die in der Schadstoffdatenbank von SISIM erfasst sind. Die-
se Datenbank kann jederzeit erweitert resp. an den jeweiligen Standort angepasst 
werden. 
 
Abbildung 6.1.2: SISIM Eingabemaske „Verwaltung der Schadstoffe“ 
Jeder Schadstoff wird über 3 Kategorien näher bestimmt (vgl. Abb. 6.1.3). Die erste 
Kategorie (Flag „chem/phys. Daten“ der schadstoffspezifischen Eingabemaske; vgl. 
Abb. 6.1.3) stellt die wesentlichen, physikalisch-chemischen Eigenschaften des 
Schadstoffes dar. Liegen für einen Standort schadstoffspezifische Informationen vor, 
die eine genauere Anpassung der allgemeinen Eigenschaften an die zu beurteilende 
Gefährdungssituation ermöglichen, können diese in SISIM eingegeben werden. 
So wird beispielsweise der Verteilungskoeffizient (Kd) eines Schwermetalls modellin-
tern als Funktion eines allgemeinen, bodenspezifischen pH-Wertes berechnet (vgl. 
Abb. 6.1.4). Liegen konkrete Untersuchungen bezüglich des Verteilungskoeffizienten 
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Kd für einen Standort vor, kann über die Eingabe eines gemessenen Kd-Wertes (Flag 
„Gruppenzugehörigkeit“; vgl. Abb. 6.1.3) diese Information übernommen werden.  
 
Abbildung 6.1.3: SISIM Eingabemaske „Verwaltung der Schadstoffe“ - chem./phys. Daten 
 
Abbildung 6.1.4: SISIM Eingabemaske „Verwaltung der Schadstoffe“ - Gruppenzugehö-
rigkeit 
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Ferner besteht die Möglichkeit, die Mobilisierbarkeit eines Schadstoffes unter dem 
Flag „Mobilisierbarkeit“ (vgl. Abb. 6.1.3 und 6.1.4), dessen Feststoffgehalt als beste-
hende Bodenkontamination in SISIM fixiert wurde, festzulegen. Diese Einschränkung 
ist insbesondere bei der Simulation von Schwermetallen von Bedeutung (vgl. Kap. 
5.6). 
Die Schadenssituation am Standort wird abschließend über die Eingabemaske 
„Messwerte“ definiert (vgl. Abb. 6.1.5). Über das Auswahlfenster „Schadstoff“ wird 
zunächst der zu simulierende Schadstoff spezifiziert. Es sei darauf hingewiesen, 
dass die Transfersimulation ausschließlich auf der Vorgabe eines Einzelschadstoffes 
basiert. Die Wechselwirkungen mehrerer Schadstoffe sind nicht Bestandteil des Mo-
dells. Dennoch besteht die Möglichkeit, über die Variation der physiko-chemischen 
Eigenschaften eines Schadstoffes die Auswirkungen wechselseitiger Schadstoffbe-
ziehungen ansatzweise einzubeziehen. Diese Option, die bei Vorliegen eines breiten 
Schadstoffspektrums die Simulationsergebnisse verbessern kann, erfordert eine ge-
naue Kenntnis bodenphysikalischer und bodenchemischer Prozesse. 
Die Höhe der standortspezifischen Grundwasserneubildungsrate als weitere vom 
Anwender zu fixierende Größe wird in der Regel nicht als exakte Messung vorliegen. 
Es besteht die Möglichkeit, diese Größe aus hydrogeologischen Karten abzuleiten. 
Die Vorgabe einer monatlich differenzierbaren Grundwasserneubildungsrate ist vor 
diesem Hintergrund weniger als geeignetes Instrument zur genaueren Spezifizierung 
einer gemessenen Grundwasserneubildungsrate zu verstehen, sondern dient viel-
mehr der Abschätzung der Auswirkung allgemeiner jahreszeitlicher Wassergehalts-
schwankungen auf die Simulation (vgl. Kap. 6.3.3). 
Liegen Bodenproben resp. allgemeine Informationen für einen Standort vor, die den 
Schadstoffgehalt im Boden beschreiben, können die entsprechenden Bodenbelas-
tungen in der Dimension „Masse Schadstoff pro kg Boden“ tiefenabhängig in SISIM 
fixiert werden. Aus den eingegebenen Feststoffkonzentrationen erstellt SISIM bei 
Bedarf ein Schadstoffprofil, indem es für nicht beprobte Bodenschichten Schadstoff-
konzentrationen interpoliert. Die Berechnung eines Schadstoffprofils im Boden ist 
umso genauer, je mehr Bodenproben vorliegen. 
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Abbildung 6.1.5: SISIM Eingabemaske „Messwerte“; Definition der Schadenssituation 
In der modifizierten Version von SISIM ist über die Angabe von Bodenkonzentratio-
nen hinaus auch die Vorgabe einer funktionalen Quellstärke möglich (vgl. Abb. 
6.1.6). Diese Erweiterung wurde im Rahmen des Forschungsverbundes „Sickerwas-
serprognose“ erforderlich, welcher die Auswirkungen des Auf- oder Einbringens von 
gering belasteten „Abfällen zur Verwertung“, Recyclingprodukten oder kontaminier-
tem Material auf oder im Boden auf das Grundwasser behandelt. Eine eingehendere 
Beschreibung der Option der Definition einer funktionalen Quellstärke findet sich in 
Kapitel 6.3.4. 
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Abbildung 6.1.6: SISIM Eingabemaske „Funktionaler Eintrag“ 
Die Angaben für die Durchführung einer Transportprognose für den spezifizierten 
Standort sind mit der Angabe der Quellstärke vollständig, so dass die Simulation mit 
SISIM gestartet werden kann. 
Ein beispielhaftes Simulationsergebnis ist in Abbildung 6.1.7 dargestellt. Man erkennt 
den Konzentrationsverlauf in Abhängigkeit der Zeit für die unterschiedlichen Boden-
layer. Für den markierten Bodenlayer kann sowohl die maximale Bodenkonzentration 
als auch die maximale Sickerwasserkonzentration des Bodenlayers abgelesen wer-
den. Darüber hinaus werden die entsprechenden Daten für den untersten Layer und 
somit für die Unterkante des vollständigen Bodenprofils dargestellt, die i. d. R. den 
Ort der Beurteilung markiert. Weitere Grafiken zur Darstellung des Simulationser-
gebnisses können über die Auswahlfelder „Bodenkonz. bei Linie“ (Anzeige des Fest-
stoffkonzentrationsverlaufes über die Bodentiefe), „Wasserkonz. bei Linie“ (Anzeige 
des Sickerwasserkonzentrationsverlaufes über die Bodentiefe) und „Boden-
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konz./Layer“ (Anzeige der Feststoffkonzentrationsverläufe je Layer entsprechend 
Abb. 6.1.7) angewählt werden. 
Die von SISIM erstellte Grafik kann unmittelbar ausgedruckt („Drucken“) oder als 
Screenshot digitalisiert („Screenshot“) werden. Darüber hinaus besteht die Möglich-
keit, die Simulationsdaten in tabellarischer Form (EXCEL) auszugeben. Diese Option 
kann vor dem Start der Simulation unter „Extras - Optionen“ aktiviert werden. 
 
Abbildung 6.1.7: SISIM-Screenshot „Simulationsergebnis“ 
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6.2 Mathematische Grundstruktur von SISIM 
Die Simulation des sickerwassergetriebenen Schadstofftransfers durch die ungesät-
tigte Bodenzone mit SISIM basiert auf der Kaskadengleichung. Dieser Gleichung 
liegt die Annahme zu Grunde, dass in jedem Zeitintervall die gleiche Menge Sicker-
wasser aus jedem aus den Bodenschichten generierten Layer in die darunter liegen-
de fließt. Durch die Zusammenfassung mehrerer Layer kann ein Bodenprofil gene-
riert werden, das einen Standort in seiner Bodenstruktur hinreichend gut wiedergibt. 
Aufgrund der variablen Bodendurchlässigkeiten, die in der Regel an einem Standort 
anzutreffen sind, kann ein konstanter Sickerwasserfluss entsprechend einer Kaskade 
nur durch die Abbildung eines Bodenprofils gewährleistet werden, das sich aus Lay-
ern unterschiedlicher Mächtigkeit zusammensetzt. Die Schichtdicke wird dabei als 
Funktion der vertikalen Abstandsgeschwindigkeit derart bestimmt, dass in einem 
Zeitintervall jeder Layer entsprechend der layerspezifischen Sickerwassergeschwin-
digkeit exakt durchflossen wird. Ein Abweichen von dieser Randbedingung würde 
das Austrocknen von Layern oder auch einen Wasserrückstau im Boden bewirken. 
Daraus würde ein veränderter diskontinuierlicher Sickerwasserfluss resultieren, der 
sich einer Beschreibung durch die Kaskadengleichung entzieht. 
Die Berechnung der Abstandsgeschwindigkeit setzt die Kenntnis des Durchlässig-
keitsbeiwerts Kv der ungesättigten Bodenzone voraus. Dieser wird nach LANGGUTH 
UND VOIGT (2004) gemäß Gleichung 6.1 bestimmt. 
( )
( )30
3
0f
fv s1
sskK
−
−
⋅=  Gl. 6.1 
Kv: Durchlässigkeitsbeiwert der wasserungesättigten Bodenzone [m/s] 
kf: Durchlässigkeitsbeiwert der wassergesättigten Bodenzone [m/s] 
sf: Sättigungsgrad (FK/PV) 
so: nicht pflanzenverfügbarer Haftwasseranteil (HW/PV) 
 FK: Feldkapazität 
 PV: Porenvolumen 
 HW: Haftwasser 
Die Division des Durchlässigkeitsbeiwertes der ungesättigten Bodenzone durch das 
nutzbare Porenvolumen liefert die vertikale Abstandsgeschwindigkeit vu. 
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0
v
u n
Kv =  Gl. 6.2 
vu: mittlere vertikale Abstandsgeschwindigkeit in der unges. Bodenzone [m/s] 
Kv: mittlerer vertikaler Durchlässigkeitsbeiwert der unges. Bodenzone [m/s] 
n0: nutzbares Porenvolumen [-] 
Für die Bestimmung der Layerdicke wird die vertikale Abstandsgeschwindigkeit mit 
dem in SISIM vorgegebenen Zeitintervall von 3 Stunden multipliziert. Es ist somit 
gewährleistet, dass jeder Bodenlayer in dem Zeitintervall genau durchflossen wird. 
d = vu ⋅ t Gl. 6.3 
d: Layerdicke [m] 
vu: mittlere vertikale Abstandsgeschw. in der ungesättigten Bodenzone [m/s] 
t: zeitliches Intervall [s] 
Das Zeitintervall von 3 Stunden entspricht qualitativ dem Zeitintervall Δ t eines nume-
rischen Modells mit dem Vorteil, dass das, im Vergleich zum numerischen Zeitinter-
vall, welches dem Wert 0 zustrebt, deutlich größere Zeitintervall von 3 Stunden die 
Berechnungsroutine stark entlastet. Aufgrund der Tatsache, dass die zu simulieren-
den Abläufe des Wasser- und Schadstofftransports in der ungesättigten Bodenzone 
häufig Jahre, wenn nicht Jahrzehnte in Anspruch nehmen, ist die Wahl eines größe-
ren Zeitintervalls als deutlicher Vorteil zu werten. 
Während die Dicke eines Layers in Abhängigkeit der Abstandsgeschwindigkeit be-
rechnet wird, muss die Wassermenge, angegeben in l/(m²⋅d), die in einem Zeitinter-
vall aus jedem Layer in den darunter liegenden fließt, von dem Anwender vorgege-
ben werden. Dabei wird vor jeder Rechenroutine in einer Plausibilitätskontrolle ge-
prüft, ob der Layer mit der geringsten Durchlässigkeit den vorgegebenen Wasser-
fluss ermöglicht. Dieses ist der Fall, sofern das wassergefüllte Volumen des Layers 
abzüglich des Totwasseranteils größer oder gleich dem Wasserfluss resp. der Si-
ckerwasserrate ist. Aufgrund der Struktur der Kaskade wird diese Wassermenge mit 
jedem Zeitintervall aus dem letzten Bodenlayer in das Grundwasser eingetragen, 
sofern die Definition des Bodenprofils den Bodenbereich bis an den Grundwasserlei-
ter umfasst. Es handelt sich somit i. d. R. bei der Sickerwassermenge gleichermaßen 
um die Grundwasserneubildungsrate. 
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Die Bilanzierung des Schadstofftransportes resp. der Schadstoffverteilung wird in 
jedem Zeitintervall in jedem Layer getrennt durchgeführt. Dabei wird die gesamte 
Schadstoffmenge in einem Layer erfasst und auf die Phasen „Boden“, „Bodenwas-
ser“ und „Bodenluft“ verteilt. Die Grundlage für die Berechnung der Phasenkonzent-
rationen bilden die Verteilungskoeffizienten, die für Gleichgewichtsbedingungen die 
Konzentrationsverhältnisse in den Phasen zueinander beschreiben. Zu berücksichti-
gen sind dabei begrenzende Randbedingungen, wie z. B. die maximale Wasserlös-
lichkeit eines Schadstoffes oder die maximale Sorptionskapazität des Bodens, die 
eine Verschiebung der Gleichgewichtskonzentrationen bewirken können. 
Für die Beschreibung des Wasser-Luft-Konzentrationsverhältnisses wird zunächst 
die Henry-Konstante beschrieben, die aus der Löslichkeit im Wasser S (mol/m³) und 
dem Sättigungsdampfdruck pS errechnet werden kann (DOETSCH 1998). 
S
pH S=  Gl. 6.4 
H: dimensionsbehaftete Henry-Konstante [Pa⋅m³/mol] 
pS: Sättigungsdampfdruck [Pa] 
S: Wasserlöslichkeit [kg/m³] 
Die dimensionslose Henry-Konstante, die das Verhältnis zwischen der Konzentration 
in der Bodenluft CA (Concentration in Air) und der Konzentration im Bodenwasser CW 
(Concentration in Water) beschreibt, erhält man aus Gleichung 6.4 durch die Division 
durch die allgemeine Gaskonstante sowie die Temperatur. 
W
A
AW C
C
TR
HK =
⋅
=  Gl. 6.5 
KAW: Verteilungskoeffizient Atmosphäre zu Wasser [-] 
H: dimensionsbehaftete Henry-Konstante [Pa⋅m³/mol] 
R: allgemeine Gaskonstante [J/(mol⋅K)] 
CA: Gleichgewichtskonzentration in der Luft [mg/m³] 
CW: Gleichgewichtskonzentration im Wasser [mg/m³] 
Bei gegebener Wasserkonzentration kann somit die Konzentration in der Bodenluft 
über die Multiplikation mit KAW abgeleitet werden. 
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Entsprechend kann ein Verhältnis zwischen der Konzentration im Bodenwasser und 
der Konzentration an der Feststoffphase formuliert werden. Das Verhältnis Kd der 
Schadstoffkonzentration an der Feststoffphase CS (Concentration in Soil) zur Schad-
stoffkonzentration im Bodenwasser CW kann für organische Stoffe aus dem Vertei-
lungskoeffizient zwischen organischen Kohlenstoff und Wasser KOC, der wiederum 
über den Octanol-Wasser-Verteilungskoeffizient KOW beschrieben werden kann, ab-
geleitet werden. Es existieren diesbezüglich zahlreiche semiempirische Studien, die 
z. T. gute Korrelationen zwischen dem organischen Kohlenstoffgehalt im Boden und 
dem Kd-Verteilungskoeffizient dokumentieren (vgl. Tab. 6.2.1). 
100
OCKK OCd ⋅=  Gl. 6.6 
mit 
KOC = 70,63 ⋅ S-0,688 (DOETSCH 1998) 
Kd: Verteilungskoeffizient zwischen Bodenmatrix und Wasser [l/kg] 
KOC: Verteilungskoeffizient zw. org. Kohlenstoff und Wasser [l/kg] 
OC: Gehalt an org. Kohlenstoff im Boden [Corg. in %] 
S: Wasserlöslichkeit [mg/l] 
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Tabelle 6.2.1:  Funktionen zur Berechnung des Boden-Wasser-Verteilungskoeffizienten 
(Kd-Wert) (DOETSCH 1998) 
 Schadstoffgruppe Funktionen zur Berechnung des 
Kd-Wertes 
 Aromatische Kohlenwasserstoffe nach BRIGGS (1981), KARICKHOFF et al. 
(1979), MEANS et al. (1980): 
Kd  =  0,63 ⋅ Corg ⋅ KOW 
für Corg = 0,001 - 0,033 
unpolare 
KW 
Unpolare Schadstoffe und halogenierte 
Kohlenwasserstoffe 
nach BRIGGS (1981), U.S. EPA (1989): 
Kd  =  9,92 ⋅ Corg ⋅ KOW0,54 
für Corg = 0,01 - 0,06 
 Hydrophobe Schadstoffe nach LAGAS et al. (1990):  
Kd  =  104,45 ⋅ Corg ⋅ S-0,67 
nach KARICKHOFF (1981): 
Kd  =  0,432 ⋅ Corg ⋅ KOW0,98 
nach U.S. EPA (1994): 
log Kd  =  1,01 ⋅ log KOW - 0,36 
 Tetrachlorethen und chlorsubstituierte 
Benzole 
nach SCHWARZENBACH & WESTALL (1981): 
Kd  =  3,09 ⋅ Corg ⋅ KOW0,72 
für Corg = 0,001 - 0,052 
 Insektizide, Herbizide und Fungizide nach U.S. EPA (1989): 
Kd  =  0,66 ⋅ Corg ⋅ KOW1,029 
 Substituierte Carbamate nach U.S. EPA (1989) 
Kd  =  0,141 ⋅  Corg  ⋅ KOW0,524 
polare KW Chlorphenole nach MATTHESS (1985): 
Kd  =  1,05 ⋅ Corg ⋅ [H+]/(1 + pks) - KOW0,82 
 
In Anlehnung an den Einfluss des organischen Kohlenstoffanteils im Boden wird in 
SISIM zudem der Tongehalt in die Abschätzung des Kd-Wertes einbezogen. Dabei 
beschreibt der Verteilungskoeffizient Ton-Wasser KT multipliziert mit dem Tonkorrek-
turfaktor TK den Einfluss des Tongehaltes auf den Verteilungskoeffizient Boden-
Wasser (Kd). 
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0,18
T S62,785K
−
⋅=  Gl. 6.7 
KT: Verteilungskoeffizient Ton - Wasser [l/kg] 
S: Löslichkeit des organischen Schadstoffes [kg/m³] 
Die Gleichung 6.6 wird um den Ton-Wasser-Verteilungskoeffizient (vgl. Gl. 6.7) er-
weitert zu 
KTOCKorr.d, TK100
OCKK ⋅+⋅=  Gl. 6.8 
Kd: Verteilungskoeffizient zwischen Bodenmatrix und Wasser [l/kg] 
KOC: Verteilungskoeffizient zwischen org. Kohlenstoff und Wasser [l/kg] 
OC: Gehalt an organischem Kohlenstoff im Boden [Corg.; in %] 
KT: Verteilungskoeffizient Ton - Wasser [L/kg] 
TK: Tongehalt [Massen-%] 
Die Multiplikation der Wasserkonzentration CW mit dem Kd-Wert liefert die Konzentra-
tion an der Feststoffphase CS. 
dWS KCC ⋅=  Gl. 6.9 
CS: Gleichgewichtskonzentration in der Feststoffphase [mg/kg] 
CW: Gleichgewichtskonzentration im Wasser [mg/l] 
Kd: Verteilungskoeffizient zwischen Bodenmatrix und Wasser [l/kg] 
Neben der Angabe des relativen Verhältnisses der Phasenkonzentrationen über die 
Verteilungskoeffizienten ist für die Bestimmung der absoluten Konzentrationen im 
Boden, im Wasser sowie in der Luft eine Massenbilanz erforderlich. Diese soll an-
hand eines Beispiels näher erläutert werden. 
Der Layer j mit einer Bodendichte von 1,5 [kg/dm³] und einer Porosität von 40 % sei 
zu 30 % (= Feldkapazität) mit Wasser gefüllt (25 % nutzbare Feldkapazität - nFK). 
Der Ansatz des Wassergehaltes in Höhe der Feldkapazität entspricht der Standard-
annahme in SISIM, wonach jeder Bodenlayer konstant gesättigt ist. Diese Randbe-
dingung ist eine Grundvoraussetzung für die Annahme einer konstanten Sickerwas-
serrate in Höhe der Grundwasserneubildungsrate. 
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(30 % wassergefüllt bei Feldkapazität (FK); 25 % nutzbare Feldkapazität (nFK)) wird 
von Wasser mit einer mittleren vertikalen Abstandsgeschwindigkeit vu (vgl. Gl. 6.2) 
von 0,03 [m/h] durchflossen (Oberfläche 1 m²). Das zufließende Wasser soll eine 
konstante Schadstoffkonzentration von 1 mg/l aufweisen; der Schadstoff sei nicht 
abbaubar. Der Layer selbst sei unbelastet. Nach 3 Stunden (1 Zeitintervall in SISIM) 
ist das Wasser 0,03 [m/h] ⋅ 3 [h] = 0,09 m weit geflossen. Diese Strecke entspricht 
genau der Mächtigkeit d des Layers j (vgl. Abb. 6.2.1). Zum Zeitpunkt t = 0 weist der 
Layer keine Belastung auf (vgl. Abb. 6.2.1 a). Für 0 < t < 3 Stunden verläuft die 
Schadstofffront durch den Layer (vgl. Abb. 6.2.1 b), während sie für t = 3 Stunden am 
unteren Rand des Layers angekommen ist (vgl. Abb. 6.2.1 c). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 6.2.1: Darstellung des Schadstofftransportes in einem Zeitintervall durch einen 
Layer j 
Unter der Annahme, dass das luft- resp. wassergefüllte Porenvolumen konstant 
bleibt und in einem Zeitintervall von 3 Stunden 5 l Wasser (SWneu) in den Layer 1 
fließen (theoretische Größe zur Verdeutlichung der mathematischen Struktur von 
SISIM; reale Grundwasserneubildungsraten fallen geringer aus), führt die Massenbi-
lanz für diesen Zeitpunkt für Layer 1 (Zeitintervall i = 1, Layer j = 1) zu folgendem Er-
gebnis: 
 
Input 
Output 
d Layer j 
a) t = 0 c) t = 3h b) 0 < t < 3h
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Schadstoffbestand (i=0, j=1): 0 mg (blauer Würfel in Abb. 6.2.1 a) 
Schadstoffoutput (i=1, j=1): 0 mg (blauer Outputpfeil in Abb. 6.2.1 c) 
Schadstoffinput (i=1, j=1): 5 [l] ⋅ 1 [mg/l] = 5 [mg] (roter Inputpfeil in Abb. 6.2.1) 
Gesamtbilanz (i=1, j=1): Bestand - Output + Input = 5 [mg] Gl. 6.10 
Anmerkung: Bei einem Layervolumen von 0,09 m³ (d = 0,09m; Fläche = 1m²) resp. 90 l und 
einem wassergefüllten Porenanteil von 30 % (FK) befinden sich 90 l ⋅ 0,3 = 27 l Wasser in 
Layer 1, die für die Berechnung der Bodenwassergleichgewichtskonzentration angesetzt 
werden müssen. Durch den zu berücksichtigenden Totwasseranteil von 5 % (FK – nFK) ste-
hen für den Austausch des Sickerwassers mit benachbarten Layern lediglich 90 l ⋅ (0,3-0,05) 
= 22,5 l zur Verfügung. Unter den gewählten Randbedingungen müssten demnach 22,5 l 
Sickerwasser in einem Zeitintervall aus Layer 1 in Layer 2 fließen. Tatsächlich wird in diesem 
Beispiel eine geringere Sickerwasserrate von 5 l je Zeitintervall angesetzt. Die geringere Si-
ckerwasserrate resultiert aus der Annahme, dass aus dem letzten Layer eines Bodenprofils 
in den anschließenden Grundwasserleiter stets die gleiche Sickerwassermenge entspre-
chend der Grundwasserneubildungsrate fließen muss. Gemäß der Kaskadengleichung ist 
diese Sickerwassermenge je Zeitintervall für alle darüber liegenden Layer gleichermaßen 
anzusetzen, ungeachtet dessen, dass manche Bodenlayer tatsächlich eine größere Sicker-
wassermenge „produzieren“ könnten. 
Wird weiterhin angenommen, dass sich zum Zeitpunkt i = 1 ein Gleichgewicht zwi-
schen den Phasen Boden, Wasser und Luft eingestellt hat, kann über die Vertei-
lungskoeffizienten die jeweilige Phasenkonzentration bestimmt werden. In einem ers-
ten Schritt werden die Konzentrationen dazu auf das Layervolumen bezogen, um sie 
anschließend phasen-unabhängig in einer Gesamtschadstoffkonzentration Cges mit 
der Dimension mg/m³ zusammenfassen zu können (vgl. Gl. 6.11). 
 
Masse Boden (Soil): CS [mg/kg] ⋅ ρS [kg/m³] → [mg/m³] 
Masse Wasser (Water): CW [mg/l] ⋅ θ [1000 l/m³] → [mg/m³] 
Masse Luft (Air): CA [mg/m³A] ⋅ (ε - θ) [m³A/m³] → [mg/m³] 
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Masse gesamt pro m³: Cges = CS ⋅ ρS + CW ⋅ θ + CA ⋅ (ε - θ) Gl. 6.11 
Cges: Gesamtkonzentration im Gesamtboden [mg/m³] 
CS: Gleichgewichtskonzentration in der Feststoffphase [mg/kg] 
CW: Gleichgewichtskonzentration im Wasser [mg/m³W] 
CA: Gleichgewichtskonzentration in der Luft [mg/m³A] 
ρS: Trockendichte des Bodens [kg/m³] 
θ: Wassergefüllter Porenanteil [m³W/m³; FK/100] 
ε: Gesamtporenanteil des Bodens (Porosität) [PV/100] 
Das Einsetzen der Gleichungen 6.5 und 6.9 (Verteilungskoeffizienten) in Gleichung 
6.11 führt zu Gleichung 6.12: 
Cges [mg/m³] = ρS ⋅ Kd ⋅ CW + θ ⋅ CW + (ε - θ) ⋅ KAW ⋅ CW Gl. 6.12 
Der Bezug von Gleichung 6.12 auf die Gesamtdichte des Layervolumens (vgl. Gl. 
6.13 resp. 6.14) führt schließlich zu der Gesamtkonzentration im Bodensystem Ct 
(vgl. Gl. 6.15). 
Gesamtdichte: ρS + θ ⋅ ρW + (ε - θ) ⋅ ρA Gl. 6.13 
Zur Vereinfachung wird die Dichte der Luft ρA (ca. 1000mal leichter als Wasser) ver-
nachlässigt sowie die Dichte des Wassers ρw zu 1 [kg/l] gesetzt. Die Gesamtdichte 
des Layervolumens kann somit vereinfacht dargestellt werden als  
ρS + θV Gl. 6.14 
wobei θV den zahlenmäßigen Wert des wassergefüllten Porenanteils θ mit der Di-
mension der Dichte annimmt. 
( ) ( ) ( )
⎥⎦
⎤⎢⎣
⎡
+
⋅⋅−+⋅+⋅⋅
= kg
mg
θρ
CKθεCθCKρC
VS
WAWWWdS
t  Gl. 6.15 
Das Auflösen der Gleichung 6.15 nach CW führt zu Gleichung 6.16 aus der die ver-
einfachte Schreibweise des Verhältnisses zwischen der Konzentration im Wasser 
und der Gesamtkonzentration im Boden im Sinne eines Verteilungskoeffizienten 
(KBW) abgeleitet wird (vgl. Gl. 6.17). 
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=  Gl. 6.16 
mit 
( )
VS
AWdS
BW θρ
KθεθKρ
K
+
⋅−++⋅
=  Gl. 6.17 
Ct: Gesamtbodenkonzentration im Gesamtboden [mg/kgges] 
KBW: Verteilungskoeffizient Gesamtboden zu Wasser [l/kg] 
Kd: Verteilungskoeffizient zwischen Bodenmatrix und Wasser [l/kg] 
KAW: Verteilungskoeffizient Luft zu Wasser [-] 
CW: Gleichgewichtskonzentration im Wasser [mg/l] 
ρS: Trockendichte des Bodens [kg/dm³; kg/l] 
θ: Wassergefüllter Porenanteil [m³W/m³; FK/100] 
θV: modifizierter wassergefüllter Porenanteil [kg/l]  
ε: Gesamtporenanteil des Bodens (Porosität) [PV/100] 
Wie in Gleichung 6.10 berechnet, beinhaltet das Layervolumen j nach einem Zeitin-
tervall von 3 Stunden 5 mg Schadstoff. Daraus ergibt sich ein Cges von 
Cges = 5 [mg] / 0,09 [m³] ≈ 55,56 [mg/m³] Gl. 6.18 
Der Bezug der Gesamtkonzentration Cges auf die Gesamtdichte des Layervolumens 
führt zu der Gesamtbodenkonzentration Ct. 
Ct = 55,56 [mg/m³] / (1500 [kg/m³] + 0,3 [-] ⋅ 1 [kg/l] ⋅ 1000 [l/m³]) 
≈ 0,03 [mg/kg] Gl. 6.19 
Der Verteilungskoeffizient Gesamtboden zu Wasser KBW (vgl. Gl. 6.17) berechnet 
sich mit einem beispielhaft angenommenen Kd-Wert von 2 [l/kg] und einem KAW-Wert 
von 0,1 [-] zu 
( ) ( )
⎥⎦
⎤⎢⎣
⎡
≈
+
⋅−++⋅
=
+
⋅−++⋅
=
kg
l 1,84
0,31,5
0,10,30,40,321,5
θρ
KθεθKρK
VS
AWdS
BW
 Gl. 6.20 
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Daraus ergeben sich nach dem ersten Zeitintervall i = 1 in dem ersten Bodenlayer 
j = 1 die folgenden Phasenkonzentrationen: 
Wasser: CW = Ct / KBW = 0,03 [mg/kg] / 1,84 [l/kg] ≈ 0,016 [mg/l] 
Boden: CS = CW ⋅ Kd = 0,016 [mg/l] ⋅ 2 [l/kg] = 0,032 [mg/kg] 
Luft: CA = CW ⋅ KAW = 0,032 [mg/l] ⋅ 0,1 [-] = 0,0032 [mg/l; mg/dm³] 
Ein Zeitintervall später hat das Sickerwasser auch den Layer 2 durchflossen (ange-
nommenes Porenvolumen 45 %, davon wassergefüllt bei Feldkapazität: 38 %; nutz-
bare Feldkapazität: 30 %), welcher bei einer Bodendichte von 1800 kg/m³ mit 0,025 
m/h eine geringere vertikale Abstandsgeschwindigkeit vu (vgl. Gl. 6.2) aufweist als 
Layer 1. In 3 Stunden fließt das Wasser 0,025 m/h ⋅ 3 h = 0,075 m weit. Dieser Fließ-
strecke entspricht genau die Dicke von Layer 2. 
Dem Layer 2 fließen in einem Zeitintervall 5 l (0,005 m³) Sickerwasser aus Layer 1 
zu. Zur Erhaltung der Wasserbilanz im Sinne der Kaskadengleichung muss die glei-
che Menge Wasser den Layer 2 im gleichen Zeitraum verlassen. Bei einem Boden-
volumen von 
0,075 [m] ⋅ 1 [m²] = 0,075 [m³] = 75 [l] 
ist mindestens ein nutzbares, wassergefülltes Porenvolumen von 
5 [l] / 75 [l] ≈ 0,067 bzw. 6,7 % 
erforderlich, um in einem Zeitintervall 5 l Sickerwasser abführen zu können (Plausibi-
litätsprüfung). Diese Mindestanforderung ist bei einer nutzbaren Feldkapazität von 30 
% in Layer 2 erfüllt. 
Der Schadstoff-Input in Layer 2 im zweiten Zeitintervall beträgt bei einer Wasserkon-
zentration von ca. 0,016 [mg/l] (Phasenkonzentration für Wasser am Ende des ersten 
Zeitintervalls in Layer 1) und einem Sickerwasserzufluss von 5 l genau 0,08 mg. 
Input: 5 [l] ⋅ 0,016 [mg/l] = 0,08 [mg] 
Der Output aus Layer 2 beträgt 0, da dieser zu Beginn des zweiten Zeitintervalls 
noch unbelastet war und folglich kein Schadstoff abgeführt werden konnte (vgl. Abb. 
6.2.2 a). Die Berechnung der Phasenkonzentrationen in Layer 2 geschieht analog zu 
der Berechnung der Phasenkonzentrationen in Layer 1 nach dem ersten Zeitintervall. 
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Auf das Bodenvolumen des 2. Layers verteilen sich 0,08 mg, die aus dem ersten 
Layer eingetragen wurden. Daraus leitet sich die Gesamtkonzentration im Boden ab. 
Cges = 0,08 [mg] / 0,075 [m³] ≈ 1,07 [mg/m³] 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 6.2.2: Beispielhafte Darstellung des Schadstofftransportes durch die Boden-
layer 1 und 2 während des 2. Zeitintervalls 
Bei einer Bodendichte von 1800 kg/m³ und einem wassergefüllten Anteil von 38 % 
ergibt sich eine Gesamtbodenkonzentration (vgl. Gl. 6.12 und 6.15) von 
Ct = 1,07 [mg/m³] / (1800 [kg/m³] + 0,38 [kg/l] ⋅ 1000 [l/m³]) 
≈ 0,0005 [mg/kg] = 0,5 [µg/kg] Gl. 6.21 
Mit einem Gesamtboden-Wasser-Verteilungskoeffizienten KBW von 
Layer 1 
Layer 2 
a) t = 3h 
Beginn des 2. Zeitintervalls b) 3 < t < 6h 
c) t = 6h 
Ende des 2. Zeitintervalls 
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ergeben sich daraus die folgenden Phasenkonzentrationen im 2. Layer: 
Wasser: CW = Ct / KBW = 0,5 [µg/kg] / 1,83 [l/kg] ≈ 0,3 [µg/l] 
Boden: CS = CW ⋅ Kd = 0,3 [µg/l] ⋅ 2 [l/kg] = 0,6 [µg/kg] 
Luft: CA = CW ⋅ KAW = 0,3 [µg/l] ⋅ 0,1 [-] = 0,03 [µg/l; µg/dm³] 
Für die Betrachtung der Schadstoffbilanz in Layer 1 im zweiten Zeitintervall muss 
neben dem Schadstoffeintrag mit dem Sickerwasser von oben (vgl. Abb. 6.2.2 a) 
nunmehr zusätzlich ein Schadstoffentzug durch den Abtransport schadstoffbelaste-
ten Sickerwassers in Layer 2 sowie der Schadstoffbestand am Ende des ersten Zeit-
intervalls angesetzt werden (vgl. Abb. 6.2.2 c). 
Massenbilanz Layer 1, zweites Zeitintervall: 
Schadstoffbestand (i=1, j=1): 5 [mg] 
Schadstoffoutput (i=2, j=1): CW ⋅ SWneu = 0,016 [mg/l] ⋅ 5 [l] = 0,08 [mg] 
Schadstoffinput (i=2, j=1): 5 [l] ⋅ 1 [mg/l] = 5 [mg] 
Gesamtbilanz (i=2, j=1): Bestand – Output + Input = 9,92 [mg] 
Bezieht man die Schadstoffmasse in Höhe von 9,92 mg auf die Bodenmasse des 
Layers 1, erhält man die Gesamtbodenkonzentration Ct. 
9,92 [mg] / ((1,5 + 0,3 [kg/l]) ⋅ 90 [l]) ≈ 0,06 [mg/kg] 
Daraus ergeben sich unter Anwendung der Verteilungskoeffizienten die folgenden 
Phasenkonzentrationen: 
Wasser: Ct / KBW = 0,06 [mg/kg] / 1,84 [l/kg] ≈ 0,033 [mg/l] 
Boden: CS = CW ⋅ Kd = 0,033 [mg/l] ⋅ 2 [l/kg] = 0,066 [mg/kg] 
Luft: CA = CW ⋅ KAW = 0,033 [mg/l] ⋅ 0,1 [-] = 0,0033 [mg/l; mg/dm³] 
Der Luftanteil kann in vielen Fällen vernachlässigt werden, sofern das zu beurteilen-
de Material resp. der Schadensfall (Altablagerung, Altlast) gealtert vorliegt und keine 
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flüchtigen Schadstoffe behandelt werden. Ein Schadstoffoutput über die Bodenluft 
findet nicht statt. Der Schadstofftransport für die Layer 1 und 2 der ersten beiden 
Zeitintervalle ist in Abbildung 6.2.3 dargestellt. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 6.2.3: Darstellung der Simulationsergebnisse des zuvor demonstrierten Re-
chenbeispiels für die Bodenlayer 1 und 2 nach Ablauf der ersten beiden 
Zeitintervalle 
Die theoretische Ableitung der massenbilanzrelevanten Ströme, die im Vergleich zu 
dem zuvor beschriebenen Beispiel um den bestandsmindernden Effekt des biologi-
schen Abbaus erweitert werden müssen, geschieht über den Bezug der Phasenkon-
zentrationen auf die Gesamtkonzentration Ct (vgl. Gl. 6.15 und 6.16). Über diesen 
Ansatz können die stoffstromrelevanten Größen in SISIM  
• Verringerung der Masse in einem Layer durch abfließendes, schadstoffhalti-
ges Sickerwasser in den darunter liegenden Layer, 
• Zunahme der Masse in einem Layer durch den Zufluss schadstoffhaltigen Si-
ckerwassers aus dem darüber liegenden Layer, 
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• Verringerung der Masse in einem Layer durch biologischen Abbau in dem 
Layer, 
dimensionsrein in die Kaskadengleichung überführt werden. 
Ausgehend von der Gesamtkonzentration Ct wird die Sickerwasserkonzentration ü-
ber den Gesamtboden-Wasser-Verteilungskoeffizienten KBW berechnet (vgl. Gl. 
6.16). 
⎥⎦
⎤⎢⎣
⎡
=
l
mg
K
CC
BW
t
W  Gl. 6.23 
Die vom Anwender zu fixierende Grundwasserneubildungsrate in l/(m²⋅d) wird mit der 
Sickerwasserkonzentration multipliziert, um den flächen- und zeitbezogenen Mas-
sentransport zu bestimmen. Der Bezug der Gleichung auf das Zeitintervall Δt [d] führt 
schließlich zu dem Schadstofftransport in mg/m², der je Zeitintervall pro Quadratme-
ter aus einem Layer abgeführt wird. 
[ ] ⎥⎦
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Nach Gleichung 6.11 und 6.15 wird die Gesamtbodenkonzentration Ct [mg/kg] durch 
den Bezug der Summe der Phasenkonzentrationen in mg/m³ auf die Gesamtlayer-
dichte in kg/m³ dargestellt. Somit muss die auf die Fläche bezogene Schadstoffmen-
ge CAb in Gleichung 6.24 über die Division durch die Layerdicke d [m] auf das Layer-
volumen umgerechnet werden (vgl. Gl. 6.25), um über den weiteren Bezug auf die 
Gesamtlayerdichte die Zielgröße Ct in mg/kg zu erhalten. 
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Das Einsetzen von Gleichung 6.24 in Gleichung 6.25 führt zu Gleichung 6.26, die 
den auf die Masse bezogenen Schadstoffverlust über das Sickerwasser aus dem 
aktuellen Layer (j) beschreibt. Die Berechnungsgrundlage bildet das vorherige Zeitin-
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tervall (i - 1), um die Auswirkungen des Schadstoffverlustes in der aktuellen Massen-
bilanz zum Zeitpunkt (i) bilanzieren zu können. 
( ) ( )( ) ⎥⎦
⎤⎢⎣
⎡
⋅+⋅⋅⋅
⋅
⋅=
− kg
mg
ρθρKd1000
ΔtGWCC
jWFKSBW(j)j
Neu
j1,itWasserAbzug,t,  Gl. 6.26 
In Analogie zu Gleichung 6.26 wird die Schadstofffracht, die aus dem darüber lie-
genden Layer (j - 1) in den aktuellen Layer mit dem Sickerwasser fließt, wie folgt be-
rechnet: 
( ) ( )( ) ⎥⎦
⎤⎢⎣
⎡
⋅+⋅⋅⋅
⋅
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−
−− kg
mg
ρθρKd1000
ΔtGWCC
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1j1,itWassert,Zufluss,  Gl. 6.27 
i: Zeitindex [-] 
j: Layerindex [-] 
GWNeu: Grundwasserneubildungsrate (Sickerwasserrate) [l/(m²⋅d)] 
Δt: Zeitintervall [d] 
dj: Dicke des Layers j [m] 
KBW(j): Verteilungskoeffizient Gesamtboden zu Wasser des Layers j [l/kg] 
ρS: Dichte der Bodenschicht [kg/l] 
ρW: Dichte des Bodenwassers [kg/l] 
θFK: wassergefüllter Porenanteil bei Feldkapazität [lW/lS] 
Schließlich ist in dem aktuellen Layer ein potenzieller Schadstoffabbau zu berück-
sichtigen. Dieser ist über den Ansatz einer Abbaukinetik erster Ordnung in SISIM 
implementiert. 
( ) Δtλj1,itbaut,Abzug,Ab eCC ⋅−− ⋅=  Gl. 6.28 
λ: Abbaukonstante [1/d] 
Δt: Zeitintervall [d] 
Durch das Zusammenfassen der Abzugs- und Zuflussterme erhält man die Gesamt-
bodenkonzentration zum Zeitpunkt i im Layer j: 
Ct(i,j) = Ct,Abzug,Abbau + Ct,Zufluss,Wasser - Ct,Abfluss,Wasser Gl. 6.29 
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Das Einsetzen der Gleichungen 6.26, 6.27 und 6.28 führt zu Gleichung 6.30.  
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KBW: Verteilungskoeffizient Gesamtboden zu Wasser [l/kg] 
KAW: Verteilungskoeffizient Luft zu Wasser [-] 
i: Zeitindex [-] 
j: Layerindex [-] 
KBW(j): Verteilungskoeffizient Gesamtboden zu Wasser des Layers j [l/kg] 
KAW(j): Verteilungskoeffizient Luft zu Wasser des Layers j [-] 
n0: nutzbares Porenvolumen [-] 
GWNeu: Grundwasserneubildungsrate (Sickerwasserrate) [l/(m²⋅d)] 
Δt: Zeitintervall [d] 
dj: Dicke des Layers j [m] 
ρS: Dichte der Bodenschicht [kg/l; kg/dm³] 
θGW: Wassergehalt bei vorgegebener Grundwasserneubildungsrate [lW/lS] 
θFK: wassergefüllter Porenanteil bei Feldkapazität [lW/lS] 
Diese Gleichung bildet die unveränderliche Grundlage des Sickerwassersimulati-
onsmodells SISIM. Die vorgenommenen Modifizierungen an SISIM greifen in so weit 
in diese Grundstruktur ein, indem sie einzelne Faktoren oder Terme der Gleichung 
funktionalisieren. 
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6.3 Beschreibung der modifizierten SISIM-Version 
Das Simulationsmodell SISIM wurde in den 90er Jahren speziell für die Risikoab-
schätzung für das Grundwasser, ausgehend von Altlasten, erstellt. Damit verbunden 
konnten einige Vereinfachungen getroffen werden, die sich aus dem relativ stati-
schen Charakter einer Altlast ergeben, in der langsame Schadstoffverlagerungen 
überwiegen. So kann z. B. davon ausgegangen werden, dass nach einem Zeitraum 
von i. d. R. mehreren Jahren bis Jahrzehnten leicht flüchtige Schadstoffe aus dem 
Boden ausgetreten sind. Desgleichen sind biologische Umwandlungsprozesse häufig 
abgeschlossen. Diese und ähnliche Vereinfachungen beschränkten den Einsatz von 
SISIM auf die Simulation von Transportvorgängen in der ungesättigten Bodenzone 
unter den Randbedingungen einer Altlast. 
Das Übertragen dieses Ansatzes auf dynamischere Prozesse, wie z. B. die Simulati-
on eines Neueintrages von Schadstoffen in oder auf einen Boden, macht eine Erwei-
terung des Modells erforderlich. Ausschlaggebend für die Erweiterungen in SISIM, 
die im Rahmen des Forschungsverbundes „Sickerwasserprognose“ des BMBF erar-
beitet wurden, war die spezielle Zielsetzung des Projektes der „quantifizierenden 
Prognose der Stoffeinträge in das Grundwasser, die von festen, schwach belasteten 
„Abfällen zur Verwertung“, Recyclingprodukten oder kontaminiertem Material ausge-
hen, wenn sie durch menschliches Handeln auf oder im Boden eingebaut werden 
bzw. unabsichtlich dorthin gelangt sind“ (BMBF 1999). Die Auslaugung eines Schad-
stoffes aus den genannten Materialien wird sich vereinfacht als lineare oder expo-
nentiell abnehmende Funktion darstellen (SCHNEIDER und STÖFEN 2002). Diese An-
nahme wird durch die zahlreichen Versuche zur Quellstärkenermittlung aus den Re-
ferenzmaterialien, die im Rahmen des Forschungsverbundes untersucht wurden, 
gestützt. Dabei ist zu beachten, dass durch den Ansatz eines funktionalen Quell-
terms lediglich der qualitative Verlauf des Auslaugverhaltens erfasst werden kann. 
Eine exakte quantitative Aussage zu Einzelmesswerten der Quellstärke ist nicht 
möglich, so dass der Ansatz einer funktionalen Quellstärke ausschließlich die Simu-
lation eines durchschnittlichen Schadstofftransportes in der ungesättigten Bodenzone 
erlaubt.  
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Einzelne Konzentrationsspitzen werden vernachlässigt, was im Einklang mit §4 
Abs. 7 Satz 2 BBodSchV steht, wonach bei der Prüfung der Verhältnismäßigkeit von 
Untersuchungs- und Sanierungsmaßnahmen (in Bezug auf die Bewertung von Altlas-
tenverdachtsflächen) auch berücksichtigt werden soll, ob die ermittelten Stoffeinträge 
auf Dauer nur geringe Schadstofffrachten und nur lokal begrenzt erhöhte Schadstoff-
konzentrationen hervorrufen. 
In den folgenden Kapiteln werden die Erweiterungen, ausgehend von der Grundver-
sion von SISIM, näher erläutert. 
 
 
6.3.1 Dispersion 
Die Beschreibung des Stofftransportes durch die ungesättigte Bodenzone unterliegt 
der Annahme einer durchschnittlichen Fließgeschwindigkeit. Tatsächlich führen die 
unregelmäßige Porenstruktur des durchflossenen Mediums zu lokal unterschiedli-
chen Porenwassergeschwindigkeiten (vgl. Abb. 6.3.1), die sowohl eine longitudinale 
als auch eine transversale Stoffausbreitung bewirken, die unter Ansatz einer durch-
schnittlichen Fließgeschwindigkeit vernachlässigt werden (FORKEL 2004). Dieses 
Stoffausbreitungsphänomen wird durch die hydromechanische Dispersion beschrie-
ben, die sich aus der longitudinalen Dispersion (in Fließrichtung) und der transversa-
len Dispersion (senkrecht zur Fließrichtung) zusammensetzt (FORKEL 2004; 
MATTHESS 1990). 
 
Abbildung 6.3.1: Geschwindigkeitsverteilung innerhalb einer Pore (a) und Fließbewegung 
im Porenraum (b) (SCHRÖTER 1983; In: MATTHESS 1990) 
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Die durch die dispersionsbedingte Stoffausbreitung bewirkte Abnahme des Konzent-
rationsgradienten  führt  zu  einer  Abminderung  der  maximalen  Konzentration  im 
Sickerwasser im Verlauf des Transportes bei gleichzeitig zeitlicher Verlängerung des 
erwarteten Schadstoffeintrages in das Grundwasser. 
Der Einfluss der hydromechanischen Dispersion ist bei längeren Transportdistanzen 
proportional zum Konzentrationsgradienten und kann somit analog zur molekularen 
Diffusion in der Form des 1. Fickschen Gesetzes beschrieben werden (FORKEL 
2004). 
dz
dCDJ −=  Gl. 6.31 
J: Massenfluss [kg/(m²⋅s)] 
D: Dispersionskoeffizient [m²/s] 
dC/dz: Konzentrationsgradient [kg/(m³⋅m] 
Die Prozesse der Diffusion und der hydromechanischen Dispersion werden in der 
hydrodynamischen Dispersion (MATTHESS 1990), der scheinbaren Dispersion (DUR-
NER 2001) oder einfach der Dispersion zusammengefasst. 
Der Dispersionskoeffizient kann im allgemeinen Fall nicht theoretisch abgeschätzt 
werden (GROTEHUSMANN 1995). Aus diesem Grund wurden zahlreiche Labor- und 
Feldexperimente durchgeführt (siehe GELHAR 1992), aus denen ein empirischer Zu-
sammenhang zwischen dem Dispersionskoeffizienten und den Parametern 
• mittlere (effektive) Porenwassergeschwindigkeit und 
• Dispersivität (auch Dispersionslänge) 
abgeleitet wurde (DURNER 2001; GROTEHUSMANN 1995): 
n
avαD ⋅=  Gl. 6.32 
D: Dispersionskoeffizient [m²/s] 
α: Dispersivität (auch Dispersionslänge) [m] 
va: mittlere Porenwassergeschwindigkeit [m/s] 
n: Exponent [-] 
Die Dispersivität oder Dispersionslänge beschreibt den Einfluss der Bodeneigen-
schaften auf den Dispersionskoeffizienten (MATTHESS 1990; GROTEHUSMANN 1995). 
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Für den Exponenten n werden Bandbreiten von 1,0 ≤ n ≤ 1,2 (KRUTZ 1986) bzw. 0,9 
≤ n ≤ 1,2 (SCHEIDEGGER 1961) angegeben. BEAR (1972) setzt den Exponenten n für 
praktische Anwendungen gleich 1. 
Der Effekt der Dispersion wirkt sich sowohl in Hauptfließrichtung (longitudinale Dis-
persion) als auch senkrecht dazu (transversale Dispersion) aus. Dabei führt die 
Fließbewegung im Porenraum zu einer Verbreiterung der Konzentrationsfront in der 
Bodenmatrix sowie zu einer Abminderung der maximalen Konzentration, sofern kei-
ne unendliche Quelle zum Ansatz kommt (vgl. Abb. 6.3.2). 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 6.3.2: Dispersioneffekt auf den Konzentrationsverlauf als Funktion der Zeit 
(links) und als Funktion der Bodentiefe (rechts); mit zunehmender 
Dispersivität (Bild rechts) verbreitert sich die Konzentrationsfront und die 
maximale Konzentration sinkt 
Die transversale Dispersion ist nach MATTHESS (1990) etwa 10mal kleiner als die 
longitudinale Dispersion. Ferner weist GELHAR (1992) auf die Schwierigkeiten der 
Bestimmung eines festen Verhältnisses zwischen longitudinaler und transversaler 
Dispersion hin. Der wesentliche Einfluss der Dispersion in Hauptfließrichtung wird 
unter Vernachlässigung des unsicheren und vernachlässigbaren Einflusses der 
transversalen Dispersion durch die nachfolgend erläuterte Änderung in SISIM er-
fasst. 
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Die Auswertung von Versuchen zur Bestimmung der Dispersivität (vgl. Abb. 6.3.3 
und Abb. 6.3.4) führte zu der Annahme, dass diese mit zunehmender Fließstrecke 
zunimmt. Die Untersuchungen von GELHAR (1992) zeigen auch, dass der Trend we-
niger deutlich ist, wenn ausschließlich Versuche mit einer hohen Datensicherheit be-
rücksichtigt werden (GELHAR 1992; vgl. Abb. 6.3.3). Der Grad der Dispersivitätszu-
nahme nimmt mit der Transportstrecke ab und nähert sich einem Plateauwert an 
(SCHRÖTER 1983; vgl. Abb. 6.3.4). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 6.3.3: Versuchsergebnisse zur Bestimmung der Dispersivität als 
Funktion der Transportstrecke (Scale) nach Gelhar (1992) 
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Abbildung 6.3.4: Skalenabhängigkeit der Dispersion (KINZELBACH 1996 nach BEIMS 1983) 
Der Vergleich von Dispersionskoeffizienten, die sowohl im Labor- als auch in Feldun-
tersuchungen ermittelten wurden, weist Unterschiede auf, die z. T. mehrere Zehner-
potenzen betragen (BRILL und KERNDORFF 1986; weitere Literatur siehe MATTHESS 
1990). Dieser Größenunterschied ist auf Effekte zurückzuführen, die ähnlich der Dis-
persion wirken. Die von SPITZ und MORENO (1996) identifizierten Einflussfaktoren, die 
als dispersionsbegründeter Effekt interpretiert werden können, sind in Abb. 6.3.5 
aufgeführt. 
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Abbildung 6.3.5: Faktoren, die als Dispersion interpretiert werden können 
(SPITZ und MORENO 1996) 
Abbildung 6.3.5 belegt die Schwierigkeit der modelltheoretischen Beschreibung des 
Effektes der Dispersion. Feldmessungen berücksichtigen häufig nicht-dispersive Ef-
fekte, die aufgrund ihrer phänomenologischen Eigenschaften fälschlicherweise der 
Dispersion zugerechnet werden, wodurch die Umsetzung des dispersiven Einflusses 
auf den Schadstofftransport innerhalb eines Simulationsprogramms erschwert wird. 
Eine stringente Vorgehensweise erfordert die Berücksichtigung der beschriebenen 
Überlagerungen dahingehend, dass aus den gemessenen Daten zur Ermittlung der 
Dispersivität nicht-dispersive Effekte eliminiert werden. Der rein dispersive Anteil kor-
reliert demnach mit einer kleineren Dispersivität und somit einem insgesamt kleine-
ren Einfluss auf den Schadstofftransport als es in den Abbildungen 6.3.3 und 6.3.4 
dargestellt ist. Die Auswertung von GELHAR (1992), die eine tendenziell geringere 
Dispersivität bei Versuchen mit hoher Datensicherheit und damit höherer Aussage-
kraft dokumentiert, belegt diese Annahme (GELHAR 1992). Darüber hinaus stellt ROTH 
(1996) den dynamischen Charakter der Dispersionslänge dar, die nicht als Material-
konstante eines porösen Mediums sondern vielmehr als Funktion des Wasserflusses 
interpretiert werden muss. Das Modell SISIM unterstellt einen konstanten Wasser-
 6.3.1 Dispersion 
170 6. SIckerwasser-SIMulationsmodell - SISIM 
fluss, so dass die Annahme einer konstanten materialabhängigen Dispersivität ge-
rechtfertigt erscheint. 
Die Beschreibung der hydromechanischen Dispersion und insbesondere der Ablei-
tung der Dispersionslänge unterstreicht die Variabilität sowie die Unsicherheit in der 
Bestimmung des Phänomens. Vor diesem Hintergrund erscheint der Ansatz einer 
moderaten, tendenziell geringeren Dispersivität und damit einhergehend eines höhe-
ren Konzentrationsmaximums am Ort der Beurteilung im Sinne eines „reasonable-
worst-case-Szenarios“ sinnvoll. Die modelltheoretische Umsetzung der Dispersion in 
dem Modell SISIM wird im Folgenden ausführlich beschrieben. 
 
Modelltheoretische Umsetzung der Dispersion in SISIM 
Dem Ansatz der Kaskadengleichung, der SISIM zu Grunde liegt, ist ein pseudo-
dispersiver Effekt ähnlich der numerischen Dispersion inhärent, der den Konzentrati-
onsverlauf eines Schadstoffes gleich der realen Dispersion verändert, ohne mathe-
matisch auf der Theorie der Dispersion zu beruhen. Aufgrund der großen Unsicher-
heit der Quantifizierung der Dispersion, die auf der Heterogenität des Bodengefüges 
beruht, wurde in SISIM im Sinne der Prognose einer reasonable-worst-case-
Konzentration auf die zusätzliche Berücksichtigung der konzentrationsabmindernden 
Dispersion bewusst verzichtet. Im Rahmen des Forschungsverbundes „Sickerwas-
serprognose“ bestand hingegen die Möglichkeit, die Simulationsdaten anhand von 
Lysimeterversuchen exakt zu validieren. Eine Unterschätzung der Dispersion resp. 
eine Überschätzung des Konzentrationsverlaufes war vor diesem Hintergrund nicht 
zielführend, so dass SISIM durch einen erweiterten Dispersionsterm derart ange-
passt werden musste, dass eine exaktere Prognose der gemessenen Konzentrati-
onswerte möglich wurde. 
Die Grundlage der modelltheoretischen Umsetzung der Dispersion in SISIM bildet 
die fließstreckenabhängige Fixierung der Dispersivität, die mit 1 Prozent der Fließ-
strecke 
α = 0,01 ⋅ z Gl. 6.33 
α: Dispersivität (auch Dispersionslänge) [m] 
z: Fließstrecke [m] 
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festgelegt wird. Die Festlegung basiert auf der Auswertung von Dispersionsversu-
chen zur Ableitung eines Zusammenhangs zwischen der Dispersionslänge und der 
Fließstrecke (vgl. Abb. 6.3.6). Vor dem Hintergrund einer angestrebten Überschät-
zung der maximalen Konzentration am Ort der Beurteilung sollte in SISIM ein Dis-
persionsansatz gewählt werden, der mit einer ausreichenden statistischen Sicherheit 
den konzentrationsmindernden Einfluss der Dispersion unterschätzt und damit in der 
Simulation zu höheren Konzentrationen führt. Der Ansatz einer Dispersionslänge 
nach Gleichung 6.33 deckt im Sinne einer gewünschten Unterschätzung der Disper-
sivität ca. 84 % des Datenpools ab, d. h. 84 % der Messungen liegen oberhalb der in 
Abbildung 6.3.6 dargestellten „0,01-Linie“ (vgl. Abb. 6.3.6, gestrichelte Linie). Es er-
scheint weder zielführend, eine mittlere Ausgleichsgerade für alle Datenpunkte zu 
generieren, die den durchschnittlichen Dispersionseinfluss beschreibt, noch eine Ge-
rade zu bestimmen, die alle gemessenen Dispersivitäten unterschätzt und damit zu 
entsprechend hohen Konzentrationen am Ort der Beurteilung führt. Grenzt man das 
Datenmaterial auf einen Bereich bis zu einer maximalen Fließstrecke von 50 m ein, 
was für die Betrachtung von Transportwegen durch die ungesättigte Bodenzone aus-
reichend bemessen ist, liegen ca. 95 % der Messwerte für die Dispersivität oberhalb 
der „0,01-Linie“ in Abbildung 6.3.6. In lediglich 5 % aller Fälle (< 50 m Fließstrecke) 
würde der Ansatz der Dispersivität nach Gleichung 6.33 zu einer Überschätzung des 
dispersiven Einflusses und damit zu einer Unterschätzung der maximalen Konzentra-
tion am Ort der Beurteilung führen. Diese statistische Sicherheit erscheint für die Ab-
schätzung einer „reasonable-worst-case-Sickerwasserkonzentration“ ausreichend. 
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Abbildung 6.3.6: Gegenüberstellung von gemessenen Dispersivitäten α als Funktion der 
Fließstrecke (GELHAR 1992). Grau markiert ist der Bereich für Fließstre-
cke > α > 0,01mal Fließstrecke (gestrichelte Linie) 
Die Vorgehensweise der eigentlichen, modelltheoretischen Umsetzung orientiert sich 
an dem zuvor beschriebenen formellen Ansatz nach dem ersten Fickschen Gesetz 
(vgl. Gl. 6.31). Zur Abschätzung des Einflusses der Dispersion wurden zahlreiche 
Simulationen mit dem Modell Hydrus-1D durchgeführt, wobei bei feststehender 
Dispersivität die Größen „Verteilungskoeffizient (Kd)“ und „hydraulische Leitfähigkeit 
(Ks)“ für unterschiedliche Transportstrecken variiert wurden. Abbildung 6.3.7 stellt für 
den Fall Kd = 10 sowie einer Dispersivität nach Gleichung 6.33 das Verhältnis der 
maximalen Konzentration am Ort der Beurteilung ohne Dispersion zur maximalen 
Konzentration am Ort der Beurteilung in Abhängigkeit der Dispersion als Funktion 
der Abstandsgeschwindigkeit dar (vgl. Abb. 6.3.7). Demnach ist der dispersive Ein-
fluss für sehr kleine Abstandsgeschwindigkeiten entsprechend geringst durchlässi-
gen Böden am größten. Mit zunehmender Durchlässigkeit der Böden schwächt sich 
der Effekt der Dispersion ab, bis er insbesondere bei längeren Fließstrecken und gut 
durchlässigen, z. B. sandigen Böden, vernachlässigbar wird. 
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Den Simulationsverlauf galt es für das Modell SISIM in eine funktionale Form zu 
transformieren. Als zu berücksichtigende Parameter wurden die Größen 
• Hydraulische Leitfähigkeit Ks [m/s] (Bezeichnung aus Hydrus-1D), 
• Verteilungskoeffizient Kd [l/kg] und 
• Fließstrecke [m] 
identifiziert. Ein geeigneter empirischer Ansatz zur Beschreibung der abmindernden 
Wirkung der Dispersion in SISIM über einen Abminderungsfaktor AF, der sich an den 
Simulationsergebnissen aus Hydrus-1D orientiert (vgl. Abb. 6.3.7), ist in Gleichung 
6.34 aufgeführt. 
B
dK
SK0,002
eA1AF
⎟⎟⎠
⎞
⎜⎜⎝
⎛
⋅−
⋅+=  Gl. 6.34 
A = 4 + log(Fließstrecke) 
B = 2 + log(Kd) ⋅ 0,1 - log(Fließstrecke) 
KS: gesättigte Leitfähigkeit [m/s] 
Die Berücksichtigung des empirischen Ansatzes führt modellintern zu einer Verbrei-
terung der Konzentrationsfront unter gleichzeitiger Abminderung der maximalen 
Konzentration entsprechend des dispersiven Einflusses. Das Maß der konzentrati-
onsabmindernden Wirkung entspricht dabei dem Faktor in Abbildung 6.3.7 (y-Achse). 
In Abbildung 6.3.7 sind sowohl die Simulationsergebnisse von Hydrus-1D als auch 
die funktionelle Umsetzung in SISIM aufgeführt. Der Verlauf des SISIM-Ansatzes ist 
gegenüber dem Simulationsverlauf aus Hydrus-1D in Richtung eines kleineren Kon-
zentrationsverhältnisses von Cmax, o.Disp. zu Cmax, m.Disp resp. einer höheren maximalen 
Konzentration am Ort der Beurteilung verschoben (vgl. Abb. 6.3.7). Diese annähern-
de Parallelverschiebung liegt in der Variabilität der hydraulischen Leitfähigkeit be-
gründet. Die Durchlässigkeit des Bodens muss als eine durchschnittliche Größe ver-
standen werden. Tatsächlich unterliegt die Leitfähigkeit im Bereich der inhomogenen, 
ungesättigten Bodenzone Schwankungen, die auch Auswirkungen auf den dispersi-
ven Einfluss haben. Wie in Abbildung 6.3.7 dargestellt, würde die Berücksichtigung 
der Schwankungsbreite der hydraulischen Leitfähigkeit in Hydrus-1D (gestrichelte 
Bereichslinien mit einer Bandbreite von ± 30 % in Abb. 6.3.7) und damit verbunden 
der Ansatz einer potenziell höheren Durchlässigkeit einen geringeren dispersionsbe-
dingten abmindernden Effekt haben als er unter Ansatz der durchschnittlichen Leitfä-
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higkeit modelliert würde (vgl. Abb. 6.3.7). Die Variabilität der Abstandsgeschwindig-
keit wurde bei der Generierung des funktionalen Zusammenhangs zur Beschreibung 
des dispersiven Einflusses in SISIM berücksichtigt. 
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Abbildung 6.3.7: Semiempirischer Ansatz zur modelltheoretischen Umsetzung der Dis-
persion in SISIM basierend auf Hydrus-1D-Simulationen (Beispiel: Kd = 
10; Dispersionslänge nach Gl. 6.33) 
Bei einer Abstandsgeschwindigkeit von 200 cm/d führt die Berechnung einer Kon-
zentrationsfront mit Hydrus-1D für eine Transportstrecke von 1 m zu einem Abminde-
rungsfaktor von ca. 2,8, d. h. die maximale Konzentration am Ort der Beurteilung un-
ter Berücksichtigung der Dispersion mit einer Dispersivität nach Gleichung 6.33 ist 
um den Faktor 2,8 geringer als die Konzentration ohne Dispersion. Aufgrund der na-
türlichen Schwankungen der Abstandsgeschwindigkeit wurde von diesem Wert resp. 
von  der  Funktion,  ausgehend  für  die  Beschreibung  des  dispersiven Einflusses in 
SISIM, eine funktionale Parallelverschiebung nach links vorgenommen, so dass die 
gleiche Abstandsgeschwindigkeit in SISIM von 200 cm/d zu einem geringeren Ver-
hältnis der maximalen Konzentrationen ohne und mit Dispersion (ca. 2,4) führt, was 
gleichbedeutend mit einem geringeren, konzentrationsabmindernden Effekt durch die 
Dispersion gegenüber dem numerischen Modell Hydrus-1D ist. 
Hydrus (Transportstrecke: 4m) 
Hydrus (1m)
SISIM (1m) 
SISIM (4m) 
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6.3.2 Präferenzieller Fluss 
Kennzeichnend für den präferenziellen Fluss ist der schadstoffunabhängige schnelle 
Stofftransport durch den Boden, wobei lediglich ein Teil des Sickerwassers am Stoff-
transport beteiligt ist (SCHWARZ und KAUPENJOHANN 2001). KNOBLAUCH (1996) gibt 
einen Überblick über zahlreiche Studien, die die Verlagerung von anorganischen 
Stoffen und Pestiziden in der ungesättigten Zone beschreiben. In diesen Untersu-
chungen werden erhöhte Konzentrationen (KLADIVICO et al. 1991; SHAFFER et al. 
1979) und schlagartige Durchbrüche von Schadstoffen (LAMMEL et al. 1989), beson-
ders nach Starkregenereignissen und direkt nach der Applikation beobachtet und auf 
präferenzielle Fließwege zurückgeführt (MEYER und GALLMEISTER 2004). 
Der präferenzielle Fluss kann durch unterschiedliche Effekte hervorgerufen werden, 
die in einer groben Einteilung in „fingering-flow“, „funneling-flow“ und „Makroporen-
fluss“ unterteilt werden können. 
Werden fein-texturierte Bodenschichten durch gröbere Bodenschichten unterlagert, 
ist der Effekt der Kapillarsperre zu beobachten, d. h. der Wasserfluss wird unterbro-
chen. Steigt durch nachfließendes Sickerwasser der Wassergehalt in der fein-
texturierten Schicht an resp. sinkt durch die Wasserzunahme die Saugspannung im 
Boden, kommt es stellenweise zu Wasserdurchbrüchen in die gröbere Unterschicht. 
Diese partiellen Durchbrüche werden als „fingering-flow“ bezeichnet. 
Ein weiterer Effekt des präferenziellen Fließens - der „funneling-flow“ - wird durch 
gering durchlässige Einlagerungen gut durchlässiger Bodenzonen hervorgerufen. 
Diese fungieren für das Sickerwasser als Sperre und leiten es entsprechend eines 
Trichters (engl. „funnel“) ab (vgl. Abb. 6.3.8) (KLEIN 2000; KNOBLAUCH 2002). 
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Abbildung 6.3.8: Schematische Darstellung des fingering- (links) und 
funneling-flow (rechts) 
Der Makroporenfluss, als ein weiterer Effekt präferenzieller Fließwege, basiert auf 
der Ausbildung eines Sekundärporensystems in gering durchlässigen Böden, her-
vorgerufen beispielsweise durch Schrumpfungsrisse, Wurzel- und Tierröhren oder 
unregelmäßige Hohlräume. Dieses System ist durch größere Poren (Makroporen) 
gekennzeichnet als das allgemeine Porensystem des Primärbodens (SCHEFFER 
2002; LIGHTHART 1996; BEVEN und GERMAN 1982). Nach MARSHALL (1959), RANKEN 
(1974) und REEVES (1980) liegt die Größe der Makroporen ungefähr zwischen 30 µm 
und 1 cm. Die Verbindung (Konnektivität) der Makroporen zu Kanälen kann einen 
schnelleren Schadstofftransport durch die ungesättigte Bodenzone als durch die ho-
mogene Bodenmatrix (Primärporensystem) ermöglichen (EHLERS 1975; LOGSDON 
1995). 
Die schnelle Verlagerung von Schadstoffen in größere Tiefen bewirkt voraussichtlich 
eine Veränderung des zeitlichen Verlaufs des Schadstoffeintrags in das Grundwas-
ser (vgl. Abb. 6.3.9). Textur, Entstehung und Analyse des Makroporensystems wer-
den im Rahmen des Projektes „Sickerwasserprognose“ von GALLMEISTER (2006) un-
tersucht. 
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fein-texturiert 
fein-texturiert 
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Abbildung 6.3.9: Lokale Durchbruchskurven in einem Boden mit präferenziellem Fluss 
(FLÜHLER et al. 1990 verändert)  
In erster Linie ist – gegenüber der Situation ohne präferenziellen Fluss – mit einem 
vorzeitigen ersten Eintrag in das Grundwasser zu rechnen. Wie sich der Einfluss des 
präferenziellen Flusses auf das zu erwartende Konzentrationsmaximum am Ort der 
Beurteilung auswirkt, ist dagegen schwer vorherzusagen.  
So ist es denkbar, dass beide Konzentrationsfronten unabhängig voneinander, 
gleichmäßig und vertikal voneinander getrennt, durch die ungesättigte Bodenzone 
fließen. Jede der beiden Fronten für sich berechnet liefert ein Konzentrationsmaxi-
mum, wobei das größere der beiden die Vergleichsgrundlage für gesetzliche Regel-
werke bildet. Kommt es jedoch zu einer Überlagerung der Konzentrationsfronten, 
muss potenziell mit einer höheren maximalen Konzentration am Ort der Beurteilung 
gegenüber der getrennten Simulation der Einzelfronten gerechnet werden (vgl. Abb. 
6.3.9). 
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Entscheidend für das Flussregime des dualen Matrixsystems ist der Wassergehalt im 
Boden. Während für den „normalen“ Matrixtransport ein Wassergehalt entsprechend 
der Feldkapazität in SISIM fixiert ist, der ein kontinuierliches Fließen gewährleistet, 
bedarf es für den Makroporenfluss extremer Verhältnisse, die sich erst bei einem 
Wasserüberstau, beispielsweise nach einem erhöhten Niederschlagsereignis, ein-
stellen. Der Schadstofftransport über präferenzielle Fließwege stellt sich somit als 
diskontinuierliches Phänomen dar, das entsprechend vom stetigen Matrixfluss mo-
delltheoretisch abgegrenzt werden muss. 
Der Effekt des Makroporenflusses schwankt somit in einem „Wasserspannungsfens-
ter“ zwischen „aktiv“, d. h. schnellem Wasser-/Schadstofftransport, und „inaktiv“, d. h. 
keinem Transport durch den Makroporenkanal. BEVEN und GERMAN (1982) stellten 
fest, dass ein Regenereignis mit einer Intensität von 1 – 10 mm/h in Abhängigkeit 
von der Bodenfeuchte Makroporenfluss verursachen kann, während das sekundäre 
Porensystem unter sonstigen Bedingungen nicht am Stofftransport durch die unge-
sättigte Bodenzone beteiligt ist. Der instationäre, inhomogene Prozess des Matrix-
flusses entzieht sich demnach einer eindeutigen analytischen Beschreibung im Sinne 
einer durchschnittlichen Leitfähigkeit des Primär- und Sekundärporensystems. Den-
noch ist es für eine aussagekräftige Simulation des Schadstofftransportes durch die 
ungesättigte Bodenzone entscheidend, den Effekt präferenzieller Fließwege zu be-
rücksichtigen, um Risikopotenziale für das Grundwasser, hervorgerufen durch diesen 
Effekt, aufzeigen zu können. Aus diesem Grund wurde auf das analytische Modell 
SISIM ein Ansatz zur Beschreibung präferenzieller Fließwege aufgesetzt, der in wei-
teren Arbeiten validiert werden muss (Azzam und GALLMEISTER 2005). 
 
 
6.3.2.1 Theoretische Grundlagen für die modellhafte Umsetzung des prä-
ferenziellen Flusses in SISIM 
In Zusammenarbeit mit dem Lehrstuhl für Ingenieurgeologie und Hydrogeologie (LIH) 
wurden ein bereits angelegter Bodenaufschluss des Freiland-Versuchsfeldes des 
Forschungszentrums Jülich sowie weitere typische Böden der Region auf Makropo-
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ren untersucht. Während der LIH die statistische Auswertung resp. die Beschreibung 
des Einflusses des präferenziellen Flusses vorantreibt, wurde am Lehr- und For-
schungsgebiet Abfallwirtschaft (LFA) eine praktikable Möglichkeit zur Implementie-
rung dieses „Parameters“ in das Simulationsmodell SISIM erarbeitet. 
Für die modelltheoretische Umsetzung präferenzieller Fließwege wurden die 3 Ein-
gangsparameter „Geometrie der Poren“, „Flächenanteil“ und „Häufigkeit des Phäno-
mens“ als wesentlich befunden. 
Die Beschreibung der durch Makroporen hervorgerufenen Geometrie der präferen-
ziellen Fließwege umfasst sowohl die Anzahl von Kanälen auf einer Bezugsfläche als 
auch deren räumliche Ausdehnung, die bei einer streng vertikalen Ausrichtung über 
die Angabe der jeweiligen Start- und Endtiefe definiert wird. Die Vorgabe der Eindi-
mensionalität eines Makroporenkanals erfordert die Überführung eines 3-
dimensionalen Kanalverlaufes in einen Äquivalenzkanal (vgl. Abb. 6.3.10). Der 
transportrelevante Effekt präferenzieller Fließwege wird somit auf die Tiefenverlage-
rung reduziert; eine horizontale Ausbreitung der Schadstofffront wird vernachlässigt. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 6.3.10: Modelltheoretische Darstellung eines realen Porensystems durch Äqui-
valenz-Kanäle 
 
Szenario a) Szenario b) 
Äquivalenz-
Kanal 
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Die Darstellung eines komplexen Porensystems in SISIM ist aufgrund des heteroge-
nen, zeitlich variablen Phänomens des präferenziellen Flusses nicht als exakte Mes-
sung einzelner, real gemessener Makroporenkanäle zu verstehen, sondern dient 
vielmehr der Abbildung einer statistischen Verteilungsfunktion eines Makroporensys-
tems unter Berücksichtigung der Variabilität des präferenziellen Flusses. Durch die 
Simulation des Schadstofftransportes durch die ungesättigte Bodenzone unter Be-
rücksichtigung verschiedener Makroporenszenarien kann der potenzielle Einfluss 
präferenzieller Fließwege abgeschätzt werden. 
Bei der Auswahl geeigneter Szenarien müssen neben bodenspezifischen Faktoren 
auch die standortspezifischen Randbedingungen mit Bezug auf die Ausbildung präfe-
renzieller Fließwege berücksichtigt werden. So wird zum Beispiel das Aufbringen von 
Recyclingmaterialien mit hohen pH-Werten auf den Boden die Flora und Fauna der-
art beeinflussen, dass beispielsweise Regenwürmer, die neben einer ausreichenden 
Versorgung mit Pflanzenmaterial einen engen pH-Bereich um 7 bevorzugen, den 
Standort meiden werden, oder Pflanzen, die bestimmte Anforderungen an den Bo-
den stellen, sich nicht verbreiten können. Diese Auswirkungen haben einen direkten 
Einfluss auf die Entstehung präferenzieller Fließwege und damit auf die Wahl geeig-
neter Makroporen-Szenarien. 
Nach § 2, Abs. 5 der Bundesbodenschutzverordnung (BBodSchV) müssen Konzen-
trationen und Frachten bei der Abschätzung der zu erwartenden Schadstoffeinträge 
in das Grundwasser berücksichtigt werden. Für die Simulation der Schadstofffracht 
ist eine Angabe erforderlich, die eine flächenbezogene Gewichtung des Makroporen-
flusses erlaubt. 
Über den Eingabeparameter „% Makroporen“ in SISIM (vgl. Abb. 6.3.11) kann jeder 
definierten Makropore ein prozentualer Flächenanteil zugeschrieben werden. Den 
eindimensionalen Charakter des Modells SISIM aufweitend, wird durch die flächen-
bezogene Differenzierung des präferenziellen Flusses der vom Gesetzgeber gewollte 
Frachtbezug  stärker  gewichtet.  Gleichermaßen  wird  die  zu  erwartende maximale 
Sickerwasserkonzentration am Ort der Beurteilung gegenüber der Simulation eines 
einzelnen Kanals abgemindert. Diese Annahme widerspricht nicht dem Vorsorgecha-
rakter der Bundesbodenschutzverordnung, sondern spiegelt vielmehr die realen Ver-
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hältnisse wider. Die Berechnung des Konzentrationsverlaufes eines Schadstoffes 
entlang eines Makroporenkanals würde über die inhärente Annahme, dass sich die 
zu beurteilende Fläche als eine einzige große Makropore darstellen würde, ein nicht 
akzeptables Worst-Case-Szenario darstellen. 
Die dritte Einflussgröße zur Beschreibung des Einflusses des präferenziellen Flusses 
markiert die Häufigkeit des Phänomens pro Jahr (vgl. Abb. 6.3.11). Es kann nicht 
davon ausgegangen werden, dass über das Bodensystem „Makropore“ kontinuierlich 
Schadstoffe  in  tiefere  Bodenschichten  transportiert werden.  Während  das  Modell 
SISIM durch die Annahme eines stationären Wassergehaltes entsprechend der Feld-
kapazität ein stetiges Fließen durch die Bodenmatrix simuliert, muss für die „Aktivie-
rung“ eines Makroporenkanals ein zum Porendurchmesser äquivalenter Wasser-
druck aufgebaut werden, der ein Fließen entlang des Porenkanals ermöglicht. Der 
Wassergehalt des Bodens korreliert wiederum mit der Niederschlagsverteilung und 
dem Bewuchs des Standortes. Der Grad der Korrelation zwischen der Nieder-
schlagsverteilung respektive einzelner Niederschlagsereignisse, dem Bewuchs eines 
Standortes und dem Auftreten präferenzieller Flüsse muss in weiteren Arbeiten spe-
zifiziert werden. 
Aus den genannten Einflussgrößen muss die Häufigkeit des Auftretens präferenziel-
ler Fließereignisse abgeschätzt werden. Da der unbekannte, aber reale Eingabepa-
rameter „Häufigkeit“ gemäß einer Verteilungsfunktion Schwankungen unterliegen 
wird, kann die Simulation mehrerer Szenarien hinsichtlich der Ausprägung des Phä-
nomens die Aussagekraft bezüglich der Sensitivität der maximalen Sickerwasser-
konzentration am Ort der Beurteilung steigern. Um die zeitliche Auflösung des Phä-
nomens zu erhöhen, wird die Häufigkeit des Auftretens des präferenziellen Flusses 
in Zeitintervallen von 3 Stunden spezifiziert. Die Angabe der Häufigkeit in Höhe von 
beispielsweise 50 bedeutet demnach, dass über das Jahr verteilt 50mal der Makro-
porenkanal für 3 Stunden aktiv ist (vgl. Abb. 6.3.11). 
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Abbildung 6.3.11: SISIM-Eingabemaske für „preferential flow“ 
Präferenzielle Fließwege im Feld sind weder hinsichtlich ihrer Anzahl noch ihrer Aus-
dehnung messbar, wodurch die Festlegung eines oder mehrerer präferenzieller 
Fließwege ausschließlich auf empirischen, im Idealfall statistisch untermauerten Ü-
berlegungen beruht. Die Unsicherheit, die bei der Fixierung eines präferenziellen 
Fluss-Szenarios entsteht, kann durch die Mehrfachsimulation verschiedener, ähnlich 
gelagerter Szenarien mit einer anschließenden statistischen Auswertung beschrie-
ben werden, so dass der Anwender in die Lage versetzt wird, trotz geringer Daten-
grundlage bezüglich präferenzieller Fließwege die Auswirkungen auf das Transport-
geschehen hinreichend genau abzuschätzen. 
 
 
6.3.2.2 Mathematische Implementierung des präferenziellen Flusses in 
SISIM 
Die mathematische Grundstruktur von SISIM in Form eines Kaskadenmodells macht 
es erforderlich, dass in einem Zeitintervall jeweils die gleiche Sickerwassermenge 
von einem Bodenlayer in den darunter liegenden fließt. Die mathematische Imple-
mentierung des präferenziellen Flusses in SISIM erfordert die Berücksichtigung von 
Bypass-Flüssen, die die konstante Sickerwasserrate lokal verändern. Um dennoch 
den präferenziellen Fluss in die Struktur von SISIM einzubinden, muss das veränder-
te Fluss-Regime über den Ansatz einer Mischungsrechnung stets auf eine durch-
schnittliche Sickerwasserrate bezogen werden. Insofern führt der präferenzielle Fluss 
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in SISIM nicht zu einem erhöhten Wasserfluss, sondern lediglich zu einem schnelle-
ren Schadstofftransport durch die ungesättigte Bodenzone. Das Erfordernis der Mi-
schungsrechnung führt zu der Randbedingung, dass präferenzielle Fließwege in 
SISIM nicht direkt in das Grundwasser führen können, sondern vielmehr spätestens 
im letzten Layer des Bodenprofils enden müssen, um über die Mischungsrechnung 
die Sickerwasserkonzentration zu berechnen, die im folgenden Zeitintervall in das 
Grundwasser eingetragen wird. 
Die Angabe eines Flächenanteils x eines beginnenden Makroporenkanals k in dem 
aktuellen Layer j (xk0j) bezieht sich auf die freie Fläche A (ohne Makroporenanteil) in 
dem darüber liegenden Layer j-1 (vgl. Abb. 6.3.12). Liegen in dem Layer j-1 Poren 
vor, muss der Flächenanteil x der beginnenden Pore in j auf die Teilfläche Aj-1 im 
Layer j-1 umgerechnet werden. Die resultierende Größe ist der normierte Flächenan-
teil xk0j*: 
∑
=
−−
−
== m
1k
1j
k
0j
k
1j
0j
k*0j
k
x1
x
A
x
x  mit jk
0j
k xx ∈  Gl. 6.35 
bzw. für mehrere beginnende Poren in Layer j 
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x  Gl. 6.36 
x: Flächenanteil [%] 
k: Bezeichnung der Makropore 
0j: Layerindex, in dem die Makropore k beginnt 
j: Layerbezeichnung 
Beispiel (vgl. Abb. 6.3.12): Die Fläche des in j beginnenden Makroporenkanals k ha-
be die Fläche 0,01 m² (xk0j), die layerunabhängige Gesamtfläche Aj-1 von 1 m². Der 
Flächenanteil xk0j der Makropore k an der Fläche A beträgt demnach 
0,01 / 1 = 0,01 ≅ 1 % 
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Wird die Fläche A durch weitere Makroporen beschränkt, ist der Flächenanteil des 
Makroporenkanals k auf die reduzierte Fläche Aj-1 zu beziehen. Würden beispiels-
weise durch den Layer j-1 Makroporen mit einer Gesamtfläche von 0,2 m² führen, 
müsste die Fläche  des Makroporenkanals k auf die reduzierte Fläche Aj-1 mit nun-
mehr 1 - 0,2 = 0,8 m² bezogen werden. Der relative Flächenanteil, der mit xk0j* be-
zeichnet wird, betrüge in diesem Fall: 
xk0j* = 0,01 / 0,8 = 0,0125 ≅ 1,25 % 
Je geringer die Teilfläche Aj-1 in Bezug auf die Gesamtfläche A ist, desto größer ist 
der relative Flächenanteil des Makroporenkanals in j. 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 6.3.12: Darstellung des Flächenanteils xk0j des beginnenden Makroporenkanals 
k an der Fläche Aj-1 ohne weitere Makroporen sowie des Flächenanteils 
xk0j* an der um einen weiteren Makroporenkanal reduzierten Fläche Aj-1 
Betrachtet man das Konzentrationsprofil in einem Makroporenkanal, wird dieses 
deutlich von dem des umgebenden Matrixflusses abweichen. Es stellt sich die Frage, 
welche Konzentration für die Beurteilung der Sickerwasserqualität resp. für den Ver-
gleich mit den Prüfwerten der BBodSchV herangezogen werden muss. 
Der zuvor beschriebene Ansatz des Flächenbezugs eines Makroporenkanals ermög-
licht die Abbildung eines gemittelten Szenarios. Der Einfluss einer einzelnen Pore 
wird auf den Gesamtmatrixfluss bezogen, wobei die Gewichtung des Makroporen-
Aj-1 = 1 m² Aj-1 = 0,8 m² 
xk0j xk
0j*
0,2 m² 
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flusses vom Anwender vorzunehmen ist. Die Auswirkung eines Makroporenkanals ist 
umso größer, je kleiner die Bezugsfläche A im Sinne einer Ausschnittsvergrößerung 
gewählt wird. „Zoomt“ der Betrachter eng an den Boden heran, werden einzelne 
Makroporen deutlicher sichtbar; ihr relativer Flächenanteil steigt. Im Extremfall kann 
über die Vorgabe eines Flächenanteils einer Makropore von nahezu 100 % in die 
Pore „hereingezoomt“ werden und somit ausschließlich der schnelle Transport inner-
halb der Pore resp. des Porenkanals betrachtet werden. 
Für die Beschreibung des nunmehr dualen Porositäten Modells (dual-porosity-model) 
werden die Sickerwasserkonzentrationen entsprechend ihrer Flächenanteile in Teil-
frachten umgerechnet, die sich aus den Anteilen „Porenfluss“ und „Matrixfluss“ erge-
ben. Am Ende der Makroporenkanäle werden die Frachtanteile über eine Mischungs-
rechnung erneut zu einem Gesamtmatrixfluss zusammengeführt. 
Überträgt man die Flächenverhältnisse aus Makroporen und Matrixfläche auf die 
transportierte Stofffracht, erhält man Gleichung 6.37. Der Stoffeintrag in den Layer j 
aus dem Layer j-1 ni-1,j-1F,j ergibt sich durch die Multiplikation der Fläche in Layer j 
ohne beginnende Makroporenkanäle (1-Σxk0j*) mit der aus dem Layer j-1 stammen-
den Fracht nF,j-1i-1,j-1. Der Zufluss aus Makroporenkanälen, die in j-1 enden und somit 
zu einem direkten Stoffeintrag in j aus höher gelegenen Layern führen, wird später 
betrachtet (vgl. Gl. 6.46 ff).  
⎟⎟⎠
⎞
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−⋅= ∑
=
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−−
m
1k
*0j
k
F
1j1,i
jF,
1j1,i x1nn  Gl. 6.37 
n: Stofffracht [mg/Zeitintervall] 
Fracht über Matrixzufluss in j aus j-1 = Gesamtfracht aus j-1 ⋅ Fläche in j ohne beginnende 
Makroporenkanäle in j 
Die Ableitung der Sickerwasserkonzentration aus der Frachtbetrachtung geschieht 
zunächst über den Bezug der absoluten Frachten n der Gleichung 6.37 auf das Lay-
ervolumen Vj (Erweiterung der Gleichung 6.37 durch die Division durch Vj) (vgl. Gl. 
6.38).  
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Während der Bezug der Fracht in j ni-1,j-1F,j auf das Layervolumen Vj die Sickerwas-
serkonzentration in Layer j beschreibt, bedarf es für die Ableitung der Sickerwasser-
konzentration in Layer j-1 des Bezugs der Fracht ni-1,j-1F,j-1 auf das Layervolumen Vj-1.  
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Aj: Fläche in j abzüglich Makroporen [m²] 
A: Gesamtfläche [m²] 
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Einsetzen der Gleichung 6.41 in Gleichung 6.38 führt zu Gleichung 6.42. 
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Das Ersetzen der relativen Flächenanteile in Gleichung 6.42 durch Gleichung 6.36 
führt zu Gleichung 6.43 
 6.3.2.2 Mathematische Implementierung des präferenziellen Flusses in SISIM 
 6. SIckerwasser-SIMulationsmodell - SISIM 187 
j
m
1k
j
k
1-j
m
1k
1-j
k
1-j
m
1k
1j
k
m
1k
0j
k
F
1j1,i
j
jF,
1j1,i
dx1
dx1
V
x1
x
1n
V
n
⋅⎟⎟⎠
⎞
⎜⎜⎝
⎛
−
⋅⎟⎟⎠
⎞
⎜⎜⎝
⎛
−
⋅
⎟⎟
⎟⎟
⎟
⎠
⎞
⎜⎜
⎜⎜
⎜
⎝
⎛
−
−⋅
=
∑
∑∑
∑
=
==
−
=
−−
−−  Gl. 6.43 
Der Bezug der Frachten auf die nunmehr korrekten Layervolumina erlaubt die Ein-
führung der Sickerwasserkonzentrationen in Layer j resp. in Layer j-1. 
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Durch Umformen der Gleichung 6.44 erhält man Gleichung 6.45. 
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Gleichung 6.45 berücksichtigt lediglich den Stoffzufluss über die Matrix und nicht den 
Zufluss über Makroporenkanäle, die in Layer j - 1 enden und somit zu einem direkten 
Schadstoffeintrag aus einem höher gelegenen Layer jˆ  führen. 
Der Makroporenzufluss wird als zusätzliche Fracht über Gleichung 6.46 eingeführt. 
Dabei bezeichnet der makroporenspezifische Index jˆ  den Layer, in dem der Makro-
porenkanal k beginnt (und in j - 1 endet!). Ein direkter Stoffeintrag in den Layer j fin-
det demnach aus dem Layer jˆ -1 statt. 
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*jˆ
kx : relativer Makroporenanteil an der Fläche 1jˆA −  (vgl. Gl. 6.35) 
Fracht über Matrixzufluss in j aus jˆ  = Gesamtfracht aus jˆ -1 ⋅ relative Fläche des Makropo-
renkanals k, der in jˆ  beginnt und in j - 1 endet 
bzw. für mehrere Makroporenkanäle 
∑∑
=
−
=
−
⋅=
n
1l
*jˆ
k
F
1-jˆ1,i
n
1l
jk,
1-jˆ1,i
xnn  Gl. 6.47 
Der Laufindex l = 1 bis n umfasst alle Porenkanäle, die in jˆ beginnen und in j-1 enden 
und somit zu einem Stoffeintrag in den Layer j führen. 
Dieser Frachtanteil wird zu der Fracht, die über die Matrix aus Layer j-1 eingetragen 
wird (vgl. Gl. 6.37), addiert. 
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Der Bezug der Gleichung 6.48 auf das Layervolumen Vj führt zu der Sickerwasser-
konzentration in Layer j, die aus den zuströmenden Stoffflüssen aus Layer j-1 (Mat-
rixfluss) und den Stoffströmen aus den Layern jˆ , die über Makroporenkanäle mit 
dem Layer j verbunden sind, resultiert.  
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6.3.2.3 Beispielrechnung 
Die modelltheoretische Umsetzung des präferenziellen Flusses in die Kaskadensys-
tematik von SISIM soll anhand des folgenden beispielhaften Bodensystems erläutert 
werden. In Abbildung 6.3.13 sind 4 Bodenlayer mit einer Schichthöhe von jeweils 
0,1 m dargestellt. Auf dieses Bodensystem verteilen sich 2 Makroporen unterschied-
licher Länge, unterschiedlicher Lage (Starttiefe) und unterschiedlicher Flächenantei-
le. Das Bodenprofil muss, bedingt durch den Kaskadenaufbau von SISIM, durch ei-
nen „ungestörten“ Bodenlayer abgeschlossen werden (j = 4). 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 6.3.13: Beispiel: Makroporensystem. Kontinuierlicher Fluss n aus Layer 1: 
1 mg je Zeiteinheit; Flächenanteile x1 = 4 %, x2 = 2 % 
Für die Berücksichtigung des Makroporeneinflusses ist es erforderlich, die einzelnen 
Stoffströme entsprechend Gleichung 6.48 zu bilanzieren. Zudem sind der biologische 
Abbau sowie der Abtransport einer Schadstofffracht in tiefer gelegene Layer zu be-
rücksichtigen (keine Verflüchtigung). 
Basierend auf der Kaskadengleichung von SISIM (vgl. Gl. 6.31) wird die grundlegen-
de Berechnung der Gesamtbodenkonzentration in einem Layer unter Berücksichti-
gung präferenzieller Fließwege somit auf 4 Terme verteilt: 
 
j = 1 
j = 2 
j = 3 
j = 4 
Layer: 
d = 0,1 m 
k1 
k1: Layer j = 2; j = 3 
k2: Layer j = 2 
k2 
Abfluss aus Layer 1: 
konstant 1 mg/Zeitintervall
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1. Die Konzentration in einem Bodenlayer j unterliegt in Abhängigkeit des 
Schadstoffes u. U. einem biologischen Abbau; 
2. Aus dem Layer oberhalb des aktuellen Layers (j-1) fließt über die Bodenmatrix 
schadstoffbelastetes Sickerwasser zu 
3. Aus einem Layer 1-jˆ , der über eine Makropore mit dem aktuellen Layer in 
Verbindung steht, fließt schadstoffbelastetes Sickerwasser zu; 
4. Aus dem aktuellen Layer j fließt schadstoffbelastetes Sickerwasser ab. 
Ab
j1,i
jk,
1jˆ1,i
jF,
1j1,ij1,-iji, nnnBionn −
−−
−−
−++⋅=  Gl. 6.50 
Tabelle 6.3.1 stellt die zuvor beschriebenen verlagerbaren resp. abbaubaren Fracht-
anteile dar. 
Die Stoffmenge in Layer 2 zum Zeitpunkt i ergibt sich entsprechend Gleichung 6.50 
zu 
Ab
1,2i
jF,
1,1i1,2i-i,2 nnBionn −− −+⋅=   Gl. 6.51 
Stoffmenge in 2 = Bioabbau in 2 + Zufluss aus 1 - Abfluss aus 2 
Die Schadstofffracht, die aus dem ersten Layer in die Bodenmatrix des Layers 2 
fließt, entspricht der gesamten Schadstofffracht aus dem Layer 1 [ni-1,1F,k] reduziert 
um den Anteil, der in die in Layer 2 beginnenden Makroporen fließt. Daraus folgt 
ni-1,1F,j = ni-1,1F,k ⋅ (1-x1-x2) Gl. 6.52 
Aus dem ersten Layer fließen entsprechend des Beispiels in Abbildung 6.3.13 je Zeit-
einheit 1 mg Schadstoff. Davon fließen 4 % in Makropore 1, 2 % in Makropore 2 und 
94 % bzw. 0,94 mg in die Bodenmatrix des Layers 2. 
In Layer 2 verteilen sich die 0,94 mg Schadstoff auf 0,94 % des theoretischen Gesamtvolu-
mens des Bodenlayers (6 % Flächenanteil werden durch die Makroporen 1 und 2 belegt), so 
dass sich die Konzentration des Sickerwassers während des Transportes von Layer 1 in 
Layer 2 nicht ändert. 
1 mg / (0,1 m ⋅ 1 m² ) =! 0,94 mg / (0,1 m ⋅ 0,94 m²) = 10 mg/m³ Gl. 6.53 
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Tabelle 6.3.1: Frachtbilanzierung für 4 Bodenlayer 
 
Layer Matrixzufluss Makroporenzufluss Abfluss Bioabbau 
1 0 0 ni-1,1F,k ni-1,1Ab ⋅ Bio 
2 ni-1,1F ⋅ (1-Σx0*)2 0 ni-1,2F,k ni-1,2Ab ⋅ Bio 
3 ni-1,2F ⋅ (1-Σx0*)3 ni-1,1k ⋅ ( *jˆx )x2 ni-1,3
F,k ni-1,3Ab ⋅ Bio 
4 ni-1,3F ⋅ (1-Σx0*)4 ni-1,1k ⋅ ( *jˆx )x3 ni-1,4
Ab ni-1,4Ab ⋅ Bio 
Matrixzufluss in Layer 2 [ni-1,1F ⋅ (1-Σx0*)2]: 
Matrixabfluss (nF) zum Zeitpunkt i - 1 aus Layer 1 abzüglich der Bypassflüsse 
durch Layer 2 hindurch, angegeben über die relativen Flächenanteile der Makro-
poren, die in Layer 2 beginnen (1-Σx0*)2 (vgl. Gl. 6.37); 
Makroporenzufluss in Layer 3 [ni-1,1k ⋅ ( *jˆx )x2]: 
Makroporenzufluss aus Layer 1 aus dem vorherigen Zeitintervall i - 1 über die 
Pore k2 mit dem relativen Flächenanteil ( *jˆx ) die in Layer 2 beginnt und in Layer 
2 (j - 1 endet (vgl. Gl. 6.46); 
Abfluss aus Layer 1 [ni-1,1F,k]: 
Abfluss zum Zeitpunkt i - 1 aus Layer 2 in darunter liegende Layer (Matrixfluss in 
Layer 2 sowie Makroporenfluss über Poren, die in Layer 2 beginnen); 
Bioabbau in Layer 2 [ni-1,2Ab ⋅ Bio]: 
Bioabbau zum Zeitpunkt i - 1 in Layer 2 
 
Die theoretische Konzentration im Layer 2 ändert sich im Gegensatz zur reinen Matrixkon-
zentration (vgl. Gl. 6.53) wie folgt: 
Das Volumen, auf das der gesamte Schadstoffinhalt des Layers bezogen wird, beträgt wei-
terhin 0,1 m ⋅ 1 m² = 0,1 m³, so dass sich eine theoretische Gesamtvolumenkonzentration 
von 0,97 mg / (0,1 m ⋅ 1 m²) = 9,7 mg/m³ ergeben würde. Die zuvor berechnete Konzentrati-
on von 10 mg/m³ beschreibt die Konzentration ausschließlich in der Bodenmatrix unter Ver-
nachlässigung der Volumenanteile der Makroporen. Für die Berechnung der maximalen 
Konzentration am Ort der Beurteilung ist die differenzierte Betrachtung der Matrixkonzentra-
tion und der Gesamtvolumenkonzentration nicht von Bedeutung sofern vor dem Übergang in 
das Grundwasser wenigstens ein makroporenfreier Bodenlayer liegt, der den beschriebenen 
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Konzentrationsunterschied nivelliert. In Anbetracht der Situation, dass Makroporen überwie-
gend in oberen Bodenhorizonten auftreten werden und bei sinnvollen Simulationsanwendun-
gen der Grundwasserleiter deutlich darunter anzusiedeln sein wird, ist die Annahme mindes-
tens eines makroporenfreien Bodenlayers vor dem Ort der Beurteilung gerechtfertigt. 
Für die Beschreibung des Layers 3 muss zusätzlich zu Layer 2 (vgl. Gl. 6.51) der 
Makroporenzufluss aus Layer 1 über die Makropore k2 berücksichtigt werden. Somit 
lautet die Gleichung zur Beschreibung des Stoffgehaltes in Layer 3. 
Ab
1,3i
jk2,
1,1i
jF,
1,2i1,3i-i,3 nnnBionn −−− −++⋅=   Gl. 6.54 
Stoffmenge in 3 = Bioabbau in 3 + Zufluss aus 2 + Makroporenzufluss aus 1 - 
Abfluss aus 3 
Im ersten Zeitschritt ist der Layer 2 unbelastet. Erst mit Beginn des zweiten Zeitinter-
valls führt die zuvor berechnete Schadstoffbelastung in Layer 2 mit 10 mg/m³ zu ei-
nem „Zufluss aus 2“ (vgl. Gl. 6.54). Da auch Layer 3 im ersten Zeitintervall unbelastet 
ist, kann auch der „Bioabbau in 3“ sowie der „Abfluss aus 3“ (vgl. Gl. 6.54) vernach-
lässigt werden, so dass ausschließlich der „Makroporenzufluss aus 1“ aus Gleichung 
6.54 angesetzt werden muss. Über die Makropore k2 werden 2 % des Abfluss aus 
Layer 1 entsprechend einer Schadstofffracht von 0,02 mg direkt in Layer 3 verfrach-
tet. Dort verteilt sich die Masse auf das Bodenvolumen des Layers 3 abzüglich des 
Volumenanteils der Makropore k1: 
0,02 mg / [0,1 m ⋅ 1 m² ⋅ (1 - 0,04)] ≈ 0,208 mg/m³ 
Entsprechend Layer 3 wird in Layer 4 Schadstoff über eine Makropore zugeführt. Der 
direkte Zufluss aus Layer 1 über die Makropore k1 wird in Gleichung 6.55 erfasst. 
Ab
1,4i
jk1,
1,1i
jF,
1,3i1,4i-i,4 nnnBionn −−− −++⋅=  Gl. 6.55 
Stoffmenge in 4 = Bioabbau in 4 + Zufluss aus 3 + Makroporenzufluss aus 1 - 
Abfluss aus 4 
Auch für Layer 4 gilt wie bereits für Layer 3, dass in dem ersten Zeitintervall weder 
ein Zufluss aus Layer 3 noch ein Abfluss in den darunter liegenden Layer (Grund-
wasser) stattfindet und folglich auch der Bioabbau in 4 noch nicht berücksichtigt wer-
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den muss. Die Berechnung des Zuflusses entspricht daher der Berechnung des 
Schadstoffgehaltes in Layer 3 mit dem veränderten Flächenanteil der Pore k1: 
0,04 mg / [0,1 m ⋅ 1 m² ⋅ (1 - 0,02)] ≈ 0,408 mg/m³ 
In vollem Umfang machen sich die in Tabelle 6.3.1 aufgeführten Verlagerungs- resp. 
Abbauprozesse erst ab dem zweiten Zeitintervall bemerkbar, wie am Beispiel des 
Layers 3 verdeutlicht werden soll. 
Dem Layer 3 wird im zweiten Zeitintervall sowohl aus Layer 1 über den Makroporen-
kanal k2 als auch aus Layer 2 über normalen Matrixfluss Schadstoff zugeführt. Dem 
entgegen wirkt der Schadstoffabfluss in Layer 4 sowie ein ggf. zu berücksichtigender 
Bioabbau, der für dieses Beispiel vernachlässigt werden soll. 
Aus Layer 1 fließt weiterhin je Zeitintervall 1 mg Schadstoff ab, wovon über den Mak-
roporenkanal k2 2 % bzw. 0,02 mg direkt in Layer 3 eingetragen werden. Der Zufluss 
aus Layer 2 wird über die aktuelle Sickerwasserkonzentration in Layer 2 sowie die 
Grundwasserneubildungsrate berechnet (siehe dazu die ausführliche Beschreibung 
der Berechnung der Gleichgewichtskonzentrationen in Kap. 6.2). Vereinfacht wird 
angenommen, dass je Zeitintervall die Hälfte des Schadstoffinventars des Layers 2 in 
Layer 3 abgeführt wird. Am Ende des ersten Zeitintervalls befanden sich in Layer 3 
0,208 mg/m³ bzw. 0,2 mg Schadstoff, wovon 50 % entsprechend einer Schadstoff-
fracht von 0,1 mg in Layer 3 verlagert werden. Insgesamt werden dem Layer 3 dem-
nach  
0,02 + 0,1 mg = 0,12 mg 
zugeführt. 
Gleichzeitig wird ein Teil des Schadstoffinventars in Layer 3 in den darunter liegen-
den Layer 4 abgeführt. Auch hier soll lediglich eine vereinfachende Annahme ange-
setzt werden, dass 25 % des Schadstoffgehaltes in Layer 3 je Zeitintervall abgeführt 
werden, so dass sich ein Abzugsterm von 
0,04 ⋅ 0,25 = 0,01 mg  
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ergibt. Bei Vernachlässigung eines biologischen Abbauterms verbleiben demnach 
am Ende des zweiten Zeitintervalls 
0,12 - 0,01 = 0,11 mg 
bzw. 
0,11 mg / [0,1 m ⋅ 1 m² ⋅ (1 - 0,04)] ≈ 1,15 mg/m³ 
Schadstoff in Layer 3. Diese Gesamtkonzentration in Layer 3 kann entsprechend den 
Verteilungskoeffizienten sowie des Wassergehaltes und der Bodendichte in die Ein-
zelkonzentrationen „Sickerwasser“, „Boden“ und „Luft“ umgerechnet werden (vgl. 
Kap. 6.2).  
In dem letzten Bodenlayer 4 werden alle Stoffströme aus Matrix- und Makroporenzu-
flüssen zusammengeführt. Der ermittelte Stoffgehalt in diesem Layer kann über den 
Bezug auf das Gesamtvolumen in eine eindeutige Sickerwasserkonzentration resp. 
Bodenkonzentration umgerechnet werden, da die Fallunterscheidung der makropo-
renbereinigten Teilmatrix und des theoretischen Gesamtvolumens entfällt. 
Abschließend wird aus Layer 4 sowohl der makroporenungestörte Frachteintrag in 
den Grundwasserleiter als auch die maximale Konzentration in Layer 4, der mit dem 
Ort der Beurteilung identisch ist, bestimmt. 
Über die modelltheoretische Umsetzung des Makroporenflusses hinaus stellt sich die 
Frage, wie der Einfluss des Präferenziellen Flusses zu bewerten ist. Für Layer 4 
kann beispielsweise festgehalten werden,  dass der Zufluss aus Layer 3 im Wesent-
lichen durch den Verteilungskoeffizienten sowie durch die Grundwasserneubildungs-
rate bestimmt wird (vgl. Kap. 6.2), während der direkte Zufluss aus Layer 1 über die 
Makropore 1 davon unberührt bleibt. Handelt es sich bei dem untersuchten Schad-
stoff um einen gut löslichen Stoff mit geringer Sorptionsneigung, wird über die Matrix 
ein Großteil des Schadstoffgehaltes aus Layer 1 (0,94 mg) über die Layer 2 und 3 in 
kurzer Zeit an Layer 4 weitergegeben. Auf dieses Szenario träfe der Anteil von 4 % 
resp. 0,04 mg Makroporenzufluss, der in diesem Fall vernachlässigbar wäre. Die Si-
tuation stellt sich vollständig anders dar, sofern der Stoff stark durch die Bodenmatrix 
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retardiert wird und nur ein sehr geringer Schadstoffanteil über die Bodenmatrix an 
Layer 4 abgeben würde. In diesem Fall kann die Berücksichtigung des Makroporen-
anteils an dem gesamten Stofftransport zu einer deutlich veränderten Gefahrensitua-
tion am Ort der Beurteilung führen. 
Über den schadstoffspezifischen Einfluss hinaus ist die Wahl des Makroporenszena-
rios entscheidend für dessen Auswirkungen auf die Transportsimulation. So wird bei-
spielsweise ein langer Makroporenkanal mit einem hohen Flächenanteil und einer 
hohen Aktivität („Häufigkeit des P.F. / Jahr“; vgl. Abb. 6.3.11) einen quellterminitiier-
ten Schadstoffeintrag schneller und in höherer Konzentration dem Ort der Beurtei-
lung näher bringen als dies ohne Berücksichtigung präferenzieller Fließwege ge-
schehen würde (vgl. Abb. 6.3.14, Kurve a). 
Andererseits kann die Vorgabe eines Makroporenszenarios auch zu einer Abminde-
rung der maximalen Konzentration am Ort der Beurteilung führen. Ein weit vernetztes 
Makroporensystem (unterschiedliche Längen, Start- und Endtiefen) kann zu einer 
Vergleichmäßigung des Schadstoffgehaltes im Boden führen, was u. U. einen länge-
ren Schadstoffeintrag in das Grundwasser bei gleichzeitig verringerter Konzentration 
bewirken könnte. Die „Verbreiterung“ der Konzentrationsfront (vgl. Abb. 6.3.14, Kur-
ve b) entspricht phänomenologisch dem Einfluss der Dispersion, so dass der Effekt 
gleichmäßig verteilter Makroporenkanäle theoretisch auch über eine Erhöhung der 
Dispersivität erfasst werden kann (vgl. Kap. 6.3.1). Eine Anpassung der Dispersivität 
an den Einfluss präferenzieller Fließwege ist jedoch nicht zielführend, da einerseits 
die willkürliche Anpassung der Dispersion an die unbekannte Situation des Makropo-
renszenarios das Simulationsergebnis stark subjektivieren würde und andererseits 
der Einfluss präferenzieller Fließwege bei der Untersuchung der Dispersion inhärent 
ist und somit bereits durch die Abschätzung des dispersiven Einflusses in Kapitel 
6.3.1 berücksichtigt wird (vgl. Abb. 6.3.4; „Faktoren, die als Dispersion interpretiert 
werden können“). 
Es ist vor diesem Hintergrund vor der Beschreibung eines Makroporenszenarios zu 
klären, ob ein „natürliches“ Netz von Makroporenkanälen vorliegt, das u. U. bereits 
durch den modellinternen Ansatz einer durchschnittlichen Dispersivität indirekt er-
fasst wird, oder ob über natürliche Heterogenitäten in der Konnektivität des Bodens 
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hinausgehende, extreme Makroporenkanäle berücksichtigt werden müssen. In die-
sem zweiten Fall sollte über den Vergleich der Simulationen mit und ohne Berück-
sichtigung präferenzieller Fließwege der Einfluss des Makroporenszenarios auf die 
maximale Konzentration am Ort der Beurteilung abgeschätzt werden, um ggf. Ex-
tremergebnisse auszuschließen resp. zu relativieren. 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 6.3.14: Potenzieller Einfluss des Makroporen-Szenarios bezüglich präferenziel-
ler Fließwege auf den Konzentrationsverlauf 
Am Beispiel des Bromid-Transportes durch die Lysimeter „Merzenhausen“ (vgl. Abb. 
6.3.15; vgl. Kap. 8.2.1) soll der potenzielle Einfluss des präferenziellen Flusses auf-
gezeigt werden. Eine genaue Abgrenzung des Phänomens von vergleichbaren Effek-
ten ist mit Schwierigkeiten verbunden, so dass in dieser Arbeit zunächst eine theore-
tische Betrachtung des möglichen Einflusses präferenzieller Fließwege diskutiert 
wird. 
Die Transportsimulation mit SISIM für Bromid der ersten 35 cm (2. Saugkerzenebe-
ne) liefert gute Ergebnisse hinsichtlich des zeitlichen Konzentrationsverlaufes sowie 
des zu erwartenden Konzentrationsmaximums im Boden (vgl. Kap. 8.2.1). Der wei-
tergehende Transportprozess durch die Lysimeter mit einer Transportstrecke von 
1,7 m weist  jedoch gegenüber der SISIM-Simulation ohne Berücksichtigung präfe-
renzieller Fließwege eine Verschiebung hin zu einem schnelleren Transport im Bo-
Szenario b 
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den sowie zu einer verminderten maximalen Konzentration am Ort der Beurteilung 
resp. im Perkolat auf (vgl. Abb. 6.3.15).  
Während die geringere maximale Konzentration auch auf eine, gegenüber des stan-
dardisierten Ansatzes in SISIM, veränderten Einfluss der Dispersion zurückgeführt 
werden kann, spricht die zeitliche Verschiebung des Eintritts des Konzentrationsma-
ximums, insbesondere vor dem Hintergrund der guten Übereinstimmung der Simula-
tion und der Messwerte in Höhe der 2. Saugkerzenebene, für einen weiteren Effekt, 
der in seiner Ausprägung dem des präferenziellen Fließens entspricht. Ausgehend 
von dem Simulationsergebnis ohne präferenzielle Fließwege und den Messwerten 
der Lysimeter des Standortes „Merzenhausen“ wurde im Sinne einer inversen Para-
metrisierung ein Makroporenszenario generiert, das in der Simulation das „ge-
wünschte“ Ergebnis hervorbringt. 
Die Annahmen zweier potenzieller Szenarien, die zu einer guten Übereinstimmung 
der Mess- und Simulationsergebnisse führen, sind in Tabelle 6.3.2 aufgeführt. 
Tabelle 6.3.2: Szenarien von Makroporensystemen zur Anpassung der simulierten 
Daten aus SISIM an die Messwerte des Perkolates der Lysimeter des 
Standortes „Merzenhausen“ (Darstellung: Szenario 1 / Szenario 2) 
Makroporensystem 
Porennr. 
Start-Tiefe
[m] 
Szen. 1/Szen. 2
Freie Länge 
[m] 
Szen. 1/Szen. 2 
%- Makrop.-
anteil 
Szen. 1/Szen. 2 
Häufigkeit 
Szen. 1/Szen. 2 
1 0,1 / 0,1 0,5 / 0,5 7 / 15 70 / 2880 
2 0,2 / 0,2 0,6 / 0,2 7 / 15 70 / 2880 
3 0,4 / 0,4 0,9 / 0,6 6 / 15 70 / 2880 
4 0,5 / 0,5 0,5 / 0,2 5 / 15 70 / 2880 
5 0,7 / 0,7 0,6 / 0,6 4 / 15 70 / 2880 
6 0,8 / 0,8 0,9 / 0,2 6 / 15 70 / 2880 
7 1,0 / 1,1 0,6 / 0,6 3 / 15 70 / 2880 
8 1,1 / 1,3 0,5 / 0,1 7 / 15 70 / 2880 
9 1,3 / --- 0,2 / --- 8 / --- 70 / --- 
10 1,4 / --- 0,3 / --- 4 / --- 70 / --- 
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Der unter diesen Annahmen simulierte Konzentrationsverlauf des Tracers „Bromid“ 
ist in Abbildung 6.3.15 dargestellt. Der Verlauf der SISIM-Kurve „Szenario 1“ (ge-
schlossene Kreise; durchgezogene Linie) gibt die zu erwartende maximale Konzent-
ration am Ort der Beurteilung ausreichend gut wieder, wobei der zeitliche Verlauf ge-
genüber den Messwerten aus Jülich leicht verzögert prognostiziert wird. Das Szena-
rio 2 (geschlossene Kreise; strichpunktierte Linie) gibt das Datenfeld der Lysimeter 
gut wieder. Der frühere Anstieg der SISIM-Kurve ist auf das Zusammenwirken der 
Porenkanäle zurückzuführen, die einen früheren Durchbruch des Bromids bewirken. 
Der Ansatz von quasi dauerhaft aktiven Makroporen in Szenario 2 ist kritisch zu hin-
terfragen; für die qualitative Darstellung des Einflusses präferenzieller Fließwege ist 
der Vergleich der in Abbildung 6.3.15 dargestellten Szenarien jedoch gut geeignet. 
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Abbildung 6.3.15: Darstellung der Transportdaten für Bromid (Br): Transport-Lysimeter 
„Vergleichslysimeter“ (VL); „Bauschutt“ (BS); „Müllverbrennungsasche“ 
(MV); „Boden“ (BO); SISIM-Simulationen (offene Kreise: ohne präferen-
ziellen Fluss; geschlossene Kreise: Szenarien 1 und 2); Transportstre-
cke: 1,7 m 
 
Br / VL 
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Durch dieses Beispiel konnte gezeigt werden, dass die modelltheoretische Umset-
zung des präferenziellen Flusses in SISIM den vermuteten Einfluss sowohl qualitativ 
als auch quantitativ nachzubilden vermag, wobei eine genaue Überprüfung der Zu-
sammenhänge zwischen schnellem Schadstofftransport und präferenziellen Fließ-
wegen noch aussteht. 
Dabei sei insbesondere auf die Arbeit von AZZAM und GALLMEISTER (2005) des Lehr-
stuhls für Ingenieurgeologie und Hydrogeologie (LIH) der RWTH Aachen verwiesen, 
der als enger Kooperationspartner des Lehr- und Forschungsgebietes Abfallwirt-
schaft (LFA) ebenfalls am Forschungsverbund „Sickerwasserprognose“ beteiligt war. 
Die ursprüngliche Zielsetzung der Zusammenarbeit zwischen dem LIH und dem LFA 
war, für typische Bodentypen Deutschlands Standardszenarien bezüglich des präfe-
renziellen Flusses zu erstellen, die mit einem vorgegebenen Datensatz entsprechend 
der Eingabestruktur von SISIM verknüpft sind. Die Auswahl eines Bodentyps in Ver-
bindung mit der vom Anwender anzuwählenden Auswahl, dass der Einfluss des prä-
ferenziellen Flusses in der Simulation berücksichtigt werden soll, würde dann bewir-
ken, dass automatisch ein typischer Datensatz zur Definition des Makroporensys-
tems in die Eingabemaske von SISIM übernommen würde. Diese Zielsetzung wurde 
bisher nicht erreicht, stellt jedoch auch weiterhin eine interessante Option zur Verein-
fachung von SISIM in Bezug auf den Parameter „präferenzieller Fluss“ dar. 
 
 
6.3.3 Dynamische Sickerwasserrate 
Das Grundprinzip eines Kaskadenmodells beruht auf einer konstanten Flussrate von 
einem Bodenlayer in den darunter liegenden. Diese konstante Durchflussmenge ent-
spricht im letzten Bodenlayer der Grundwasserneubildungsrate. Alle weiteren Boden-
layer richten sich zwangsläufig nach diesem Volumenstrom, wodurch die Grundwas-
serneubildungsrate als „treibende Kraft“ in SISIM interpretiert werden kann. 
In SISIM ist eine durchschnittliche Grundwasserneubildungsrate als Grundlage für 
die Simulation eines durchschnittlichen Schadstofftransportes durch die ungesättigte 
Bodenzone von dem Anwender zu fixieren. Unter realen Verhältnissen wird der Pa-
rameter „Grundwasserneubildung“ jedoch Schwankungen unterliegen, deren Einfluss 
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auf das Simulationsergebnis hinsichtlich des zeitlichen Konzentrationsverlaufes so-
wie der zu erwartenden maximalen Sickerwasser-Konzentrationen im Boden abge-
schätzt werden muss, um die Annahme einer durchschnittlichen, jährlichen Grund-
wasserneubildungsrate zu bestätigen, bzw. Bereiche aufzuzeigen, in denen monat-
lich differenzierte Grundwasserneubildungsraten betrachtet werden müssen. 
In der aktuellen Arbeitsversion von SISIM wurde aus diesem Grund die Möglichkeit 
der Angabe einer differenzierten Grundwasserneubildungsrate in Monatswerten er-
möglicht. Die Auswertung verschiedener Probesimulationen mit variierenden Grund-
wasserneubildungsszenarien soll den Einfluss des Parameters auf die Simulation 
dokumentieren und abschließend eine Aussage dahin gehend erlauben, ob ggf. eine 
Vernachlässigung der Schwankungen des Parameters und damit die Angabe einer 
durchschnittlichen Grundwasserneubildungsrate im Sinne einer praktikablen und jus-
tiziablen Grundwassergefährdungsabschätzung akzeptabel ist. Bei dieser Entschei-
dung muss berücksichtigt werden, dass die Prognose der Schwankungen zukünftiger 
Grundwasserneubildungsraten bestenfalls auf der Übertragung von Messreihen aus 
der Vergangenheit in die Zukunft beruhen kann und somit nicht geeignet ist, die Ge-
nauigkeit einer Sickerwasserprognose wesentlich zu erhöhen. 
Es ist zu erwarten, dass der Einfluss variierender Grundwasserneubildungsraten um-
so größer sein wird, je geringer die Transportdauer des Schadstoffes in der ungesät-
tigten Bodenzone ist. Längerfristige Simulationen werden dagegen stärker mit der 
jahresdurchschnittlichen Grundwasserneubildungsrate korrelieren. Um diese An-
nahme zu bestätigen wurden Probesimulationen für den Transport eines sorbieren-
den Schadstoffes sowie eines Tracers durchgeführt, um die Auswirkungen variieren-
der Grundwasserneubildungsraten auf das Simulationsergebnis zu prüfen. 
Der Vergleich der Simulationen bei konstanter und bei variabler monatlicher Grund-
wasserneubildungsrate (Standort: Merzenhausen; Simulationslänge: 0,35 m) bringt 
bei dem sorbierenden Schadstoff nahezu identische Ergebnisse hinsichtlich des zeit-
lichen Verlaufes der Konzentrationsfront im Boden als auch der maximalen Konzent-
ration am Ort der Beurteilung hervor.  
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Der Einfluss des variablen Wassertransportes wird in diesem Fall durch die sorbie-
rende Wirkung des Bodens resp. durch die verminderte Schadstoffabgabe aus der 
Bodenmatrix in das Sickerwasser relativiert, da aufgrund der geringen Sickerwasser-
konzentrationen stets nur geringe Schadstoffmengen transportiert werden, deren 
Auswirkungen auf tiefere Bodenschichten erst über einen längeren Zeitraum spürbar 
werden, so dass die monatlichen Schwankungen über den mehrjährigen Zeitraum 
des Schadstofftransportes durch die ungesättigte Bodenzone ausgeglichen werden. 
Mit zunehmender Bodentiefe resp. erhöhter Verweildauer des Schadstoffes im Bo-
den wird dieser Effekt verstärkt. Zudem wirkt sich der Boden durch entsprechende 
Wassergehaltsänderungen ausgleichend auf die Sickerwassermenge aus, so dass 
beispielsweise ein Starkregenereignis mit zunehmender Bodentiefe in seiner Aus-
prägung vergleichmäßigt wird. 
Dem gegenüber tritt der Einfluss eines variablen Grundwasserneubildungswertes in 
Simulationen von gering (Sulfat, Chlorid) bis nicht sorbierenden Stoffen wie Bromid 
deutlicher hervor (vgl. Abb. 6.3.16). Stoffe, die in weniger als einem Jahr den Ort der 
Beurteilung erreichen, unterliegen nicht einer jährlichen, durchschnittlichen Sicker-
wasserrate. Vielmehr ist der Zeitpunkt der Aufgabe des Schadstoffes zu berücksich-
tigen. Für das Beispiel Bromid ist es beispielsweise entscheidend, in welchem Ab-
schnitt eines Jahres es in den Boden eingetragen wird, da die maximale Konzentrati-
on am Ende der Transportstrecke wenige Monate nach der Applikation des Tracers 
auftritt. Vor diesem Hintergrund wurde ein Simulationsszenario gewählt, das, begin-
nend mit dem Monat Januar (unveränderliche Einstellung in SISIM), für einen Zeit-
raum von 8 Monaten deutliche Schwankungen in der Grundwasserneubildungsrate 
aufweist, jedoch im Mittel über die 8 Monate einer durchschnittlichen Sickerwasserra-
te entsprechend der Vergleichsgröße von 1,9 l/(m²⋅d) entspricht, um die Vergleich-
barkeit der Simulationen zu gewährleisten. 
Zudem müssen beide Szenarien für den Zeitraum des Schadstoffeintrages, der in 
diesem Beispiel einen Tag betragen soll (vgl. Kap. 8.2.1), die gleichen Grundwasser-
neubildungsraten aufweisen. Durch die Vorgabe einer Sickerwasserrate in Verbin-
dung mit einer Quellkonzentration wird indirekt der Frachteintrag in den Boden be-
stimmt. Wird beispielsweise über einen Zeitraum von einem Tag ein Stoff mit einer 
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Konzentration von 5 g/l und einer Sickerwasserrate von 1,9 l/(m²⋅d) eingetragen, ent-
spricht dies einem Frachteintrag von 
5 [g/l] ⋅ 1,9 [l/(m²⋅d)] ⋅ 1 [d] = 9,5 [g/m²] 
Dieser Frachteintrag muss für beide Vergleichsszenarien gleichermaßen angesetzt 
werden. Da die zeitliche Auflösung der variablen Grundwasserneubildungsraten in 
SISIM auf einen Monat beschränkt ist, werden in beiden Szenarien aus dem zuvor 
genannten Grund für den Monat Januar identische Werte angesetzt. 
Der Ansatz variabler monatlicher Grundwasserneubildungsraten, der einem Durch-
schnittswert von 1,9 l/(m²⋅d) entspricht, könnte wie folgt aussehen: 
• Januar: 1,9 l/(m²⋅d) 
(= Durchschnittswert; nicht variable Bedingung während der Eintragsphase 
- hier: 1 Tag -, um einen identischen Frachteintrag zu gewährleisten) 
• Februar: 2,7 l/(m²⋅d) 
• März: 0,9 l/(m²⋅d) 
• April: 1,9 l/(m²⋅d) 
• Mai 1,9 l/(m²⋅d) 
• Juni 1,2 l/(m²⋅d) 
• Juli 2,4 l/(m²⋅d) 
• August 2,3 l/(m²⋅d) 
Der Vergleich der Simulationen unter Ansatz monatlich differenzierter Grundwasser-
neubildungsraten mit der angepassten Standardsimulation einer durchschnittlichen 
Neubildungsrate in Höhe von 1,9 l/(m²⋅d) führt zu einem identischen Konzentrations-
maximum bei einem qualitativ ähnlichen zeitlichen Verlauf (vgl. Abb. 6.3.16). 
Der vereinfachte Ansatz einer durchschnittlichen, jährlich konstanten Grundwasser-
neubildungsrate ist vor diesem Hintergrund dem aufwändigeren Ansatz variabler 
Monatswerte vorzuziehen. 
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Abbildung 6.3.16: Darstellung des Einflusses variierender Grundwasserneubildungsraten 
auf das Bromid-Simulationsergebnis im Vergleich zur Simulation unter 
Ansatz einer konstanten Grundwasserneubildungsrate 
Für die Annahme einer durchschnittlichen Grundwasserneubildungsrate spricht zu-
dem der Ansatz einer durchschnittlichen funktionalen Quellstärke. Real auftretende 
Schwankungen in der Sickerwasserrate beeinflussen die im Rahmen dieser Arbeit 
häufig dargestellten variierenden Konzentrationsmesswerte in der Quellstärke. Eine 
höhere Konzentration geht u. U. mit einer geringeren Sickerwasserrate einher als 
eine niedrigere Konzentration. Der Ansatz einer Quellstärke, die jeden einzelnen 
Messwert exakt abbildet, müsste vor diesem Hintergrund als wichtige Zusatzinforma-
tion zu jedem Einzelwert die exakte Sickerwasserrate erfassen. Der Ansatz einer 
durchschnittlichen Quellstärke gleicht von vorne herein den Einfluss schwankender 
Sickerwasserraten aus und bezieht den Konzentrationsverlauf quasi auf eine durch-
schnittliche Grundwasserneubildungsrate. In logischer Konsequenz basiert die Simu-
lation des Stofftransportes in der ungesättigten Bodenzone mit SISIM auf einer 
durchschnittlichen Grundwasserneubildungsrate. 
var. Grundwasserneubildungsrate 
konst. Grundwasserneubildungsrate 
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6.3.4 Funktionale Quellstärke 
Neben der Eingabe von Feststoffgehalten im Boden kann in der modifizierten Versi-
on von SISIM zusätzlich eine Schadensquelle oberhalb des Bodenprofils als Funkti-
on der Zeit definiert werden. Das Beispiel des Aufbringens von Recyclingmaterialien 
auf einen Boden, wie es im Rahmen des Forschungsprojektes „Sickerwasserprogno-
se“ realisiert wurde, bewirkt einen Schadstoffeintrag in das zu simulierende Boden-
profil. Der zeitliche Verlauf der Schadstoffzufuhr kann in SISIM über die Definition 
eines durchschnittlichen funktionalen Eintrags abgebildet werden. Dabei werden 
Schwankungen, wie sie z. B. durch Niederschlagsereignisse oder auch durch inho-
mogene Schadstoffverteilungen im Recyclingmaterial hervorgerufen werden können, 
durch den Ansatz einer Ausgleichslinie homogenisiert. 
Dieser Annahme liegen Überlegungen zum idealtypischen Auslaugverhalten von 
Schadstoffquellen zu Grunde. Näherungsweise lassen sich funktionale Quellterme 
den 3 Grundfällen 
• konstante Quellkonzentration mit begrenzter Lebensdauer, 
• exponentiell abnehmende Quellkonzentration und 
• unendliche Quelle 
zuordnen (STÖFEN und SCHNEIDER 2004a). 
Die Funktionsauswahl in SISIM ermöglicht die Definition sowohl dieser 3 Funktions-
typen (auch in Kombination: z. B. konstante Quellkonzentration mit begrenzter Le-
bensdauer mit anschließend exponentiell abnehmender Quellstärke) als auch die 
Definition eines polynomischen Quellterms (vgl. Abb. 6.3.17 und 6.3.18). 
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Abbildung 6.3.17: Funktionsauswahl in SISIM (funktionale Quellstärke) 
Die Übertragung eines häufig inhomogenen Eingangsdatensatzes auf eine stetige 
Quellstärkenfunktion ist stets mit Unsicherheiten verbunden. Die Möglichkeit der ma-
thematischen Berechnung einer „optimalen“ Ausgleichs- bzw. Regressionsgerade 
durch die Minimierung der Summe aller Abstände der Einzelmesswerte zur Aus-
gleichsgeraden darf nicht darüber hinweg täuschen, dass einerseits sämtliche z. T. 
vereinfachenden Versuchsannahmen zur Durchführung der Ermittlung der Quellstär-
kekonzentrationen (zeitliche Auflösung der Messreihe, Vorbereitung des Bodenprofils 
etc.) bis hin zu versuchsbedingten Fehlerquellen übernommen werden und anderer-
seits Extremwerte des Datenmaterials durch die Bildung einer Ausgleichsfunktion 
nicht berücksichtigt werden. Eine korrekte Übertragung der Simulationsergebnisse 
auf reale Verhältnisse muss somit stets mit der Prüfung der Annahmen zur Generie-
1. Exponentiell 
4. Exponentiell 2 5. Linear + Exponentiell 
2. Linear 
6. Polynom 
a) 
b) 
1. Exponentiell abnehmende Quelle bei leicht löslichen Stoffen 
2. kontinuierlich zunehmender Schadstoffeintrag z. B: über den Luftpfad 
3. Spezialfälle „Linear“ für z. B. Schwermetalle oder PAK: Konstante Quelle mit 
 a) begrenzter Lebensdauer 
 b) unendlicher Lebensdauer 
4. Verzögerter Lösungsaustrag 
5. Konstante Quelle mit begrenzter Lebensdauer und anschließendem exponentiellem 
Lösungsaustrag 
6. Jahresschwankungen unterliegender Lösungsaustrag 
3. Linear 2 
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rung einer Ausgleichsfunktion und damit zur Definition der Quellstärkenfunktion ver-
bunden sein. 
 
 
 
 
 
 
Abbildung 6.3.18: Eingabemaske SISIM „Definition der funktionalen Quellstärke“ 
Die Quellstärke beschreibt das Auslaugverhalten des Referenzmaterials mit der Zeit. 
Der Schadstoffkonzentrationsverlauf, der in die ungesättigte Bodenzone eingetragen 
wird stellt sich als Funktion zahlreicher Einflussparameter dar. So beeinflussen im 
Wesentlichen das Schadstoffinventar (Art und Zusammensetzung der Schadstoffe 
sowie deren Feststoffkonzentrationen) das schadstoffspezifische Auslaugverhalten, 
aber auch eine Vielzahl weiterer Einflussparameter wie z. B. der pH-Wert, die Tem-
peratur, Niederschlagsereignisse etc. üben einen Einfluss auf die Quellstärke aus. 
Die auf den Einflussparametern basierende Quellstärke spiegelt die Schwankungen 
jedes einzelnen Parameters wider, wobei die Überlagerung der Einzeleffekte eine 
exakte Prognose der Quellstärke verhindert.  
Im Rahmen des Forschungsverbundes „Sickerwasserprognose“ wurde die Schad-
stoffkonzentration am Übergang vom Quellmaterial zum anstehenden Boden exakt 
gemessen und in Abhängigkeit der Zeit dargestellt. Wie zu erwarten war, wurden 
nicht stetige Konzentrationsverteilungen ermittelt, die schadstoffspezifische, von der 
Belastungssituation abhängige Besonderheiten aufweisen, deren Grundcharakteristi-
ken anhand der Abbildungen 6.3.19 bis 6.3.22 näher erläutert werden sollen. 
Die vereinfachte Beschreibung einer Quellstärke mittels einer stetigen linearen oder 
exponentiellen Funktion kann das im Labor resp. im Lysimeter gemessene Auslaug-
verhalten einer Quelle in Gestalt einer Punktwolke nicht exakt wiedergeben. Die ein-
zelnen Punkte mit der Information „Konzentration x zum Zeitpunkt y“ werden um die 
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Ausgleichslinie mehr oder weniger stark streuen. Liegen die Punkte dicht um die rep-
räsentierende Funktion, wird das Auslaugverhalten der Quelle durch den Ansatz ei-
ner stetigen Funktion gut beschrieben, wodurch eine mögliche Fehlerquelle in der 
Simulation des weiteren Schadstofftransportes verringert wird. Ein Maß für die Güte 
der funktionalen, ausgleichenden Beschreibung des Quellstärken-Datenmaterials ist 
das Bestimmtheitsmaß. Diese statistische Größe, die aus der Summe der Abstände 
aller Einzelpunkte zur Funktion ermittelt wird, liegt in einem Wertebereich zwischen 0 
und 1. Ein Bestimmtheitsmaß von 1 hieße, dass alle Messwerte exakt durch die 
Funktion erfasst würden. Sobald ein oder mehr Punkte von der Funktion abweichen, 
sinkt das Bestimmtheitsmaß bis im Extremfall auf einen Wert von 0, der gleichbedeu-
tend mit der Aussage ist, dass alle Punkte vollkommen zusammenhanglos verteilt 
sind. Das Bestimmtheitsmaß dient somit der Charakterisierung der Güte einer aus-
gleichenden Funktion für ein Datenfeld. Die Charakterisierung erlaubt jedoch keine 
absolute Aussage dahingehend, wann eine Ausgleichsfunktion als gut und wann als 
nicht repräsentativ eingestuft werden kann. Auch die Anwendung statistischer Test-
Verfahren ist nicht ausreichend, um den Anwender von der Entscheidung zu entbin-
den, ob die funktionale Beschreibung eines Datenfeldes für die anschließende 
Transportprognose geeignet ist. Vor dem Hintergrund häufig fehlender Daten zur 
Beschreibung des Auslaugverhaltens eines Materials, ist der Ansatz einer standardi-
sierten funktionalen Quellstärke auch bei einem vermuteten geringen Bestimmt-
heitsmaß dennoch die einzig praktikable Möglichkeit zur Durchführung einer Gefähr-
dungsabschätzung basierend auf einer Transportprognose durch die ungesättigte 
Bodenzone. Anhand der folgenden Beispiele soll die mögliche Interpretation der 
Ausgleichsgeraden für ein Datenfeld unter Berücksichtigung des Bestimmtheitsma-
ßes erläutert werden. 
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Das Datenmaterial der Lysimeter aus Düsseldorf (LUA) und Neuherberg (GSF) bez. 
Sulfat (vgl. Abb. 6.3.19) lässt sich sehr gut durch eine Trendlinie exponentiellen Typs 
(EXCEL) ausgleichend darstellen. Das hohe Bestimmtheitsmaß von R² = 0,873 be-
legt, dass das Datenmaterial der beiden Standorte gut harmonisiert und sich annä-
hernd ideal entsprechend eines Grundtyps „exponentiell abnehmende Quelle“ ver-
hält. Ausschlaggebend für das hohe Bestimmtheitsmaß in der Messreihe „Sulfat - 
Bauschutt“ ist u. a. das hohe Konzentrationsniveau der Quellstärke. Im Vergleich da-
zu wurde für das gleiche Element für das Referenzmaterial „Boden“ lediglich ein Be-
stimmtheitsmaß für die Ausgleichsgerade von R² = 0,0814 ermittelt (vgl. Abb. 8.2.7). 
Das hohe Konzentrationsniveau in Verbindung mit der guten Löslichkeit des Sulfats 
überdeckt in seiner Wirkung weitere Einflussparameter wie z. B. Schwankungen in 
der Niederschlagsverteilung, deren Einfluss erst auf einem geringeren Konzentrati-
onsniveau zu relevanten Schwankungen führt. 
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Abbildung 6.3.19: Quelldaten  der  GSF-  und  LUA-Lysimeter  am  Beispiel  „Bauschutt / 
Sulfat“  inkl.  Trendlinie  (exponentieller  Typ)  und  Bestimmtheitsmaß. 
(Eliminierung von 2 Datenpunkten bei 350 Tagen / 87,6 mg/l und 378 Tagen / 
6,03 mg/l) 
 
LUA 
GSF
1775,2 ⋅ e-0,0039x 
R² = 0,873 
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Das Datenmaterial des LUA und des GSF deckt sich auch in dem Beispiel „Bau-
schutt / Kupfer“ relativ gut (vgl. Abb. 6.3.20). Das Bestimmtheitsmaß fällt mit 
R² = 0,552 niedriger aus als in dem Sulfat-Beispiel. Es bestätigt dennoch die Annah-
me einer exponentiell abnehmenden Quelle zu Beginn der Auslaugung. Von der in 
Abbildung 6.3.20 dargestellten Trendlinie weichen die ersten 4 Messwerte des GSF-
Lysimeter deutlich ab, während das restliche Datenmaterial gut durch die Ausgleichs-
linie repräsentiert wird. Der Anwender muss in dem konkret vorliegenden Fall ent-
scheiden, ob die 4 Messwerte relevant im Sinne einer mittel bis langfristigen Trans-
portprognose sind, oder ob diese Werte als Ausreißer eliminiert werden können mit 
der Begründung, dass es sich dabei um versuchsindizierte Effekte handelt bzw. dass 
die Extremereignisse aufgrund ihrer Kurzfristigkeit das Simulationsergebnis nur ge-
ring beeinflussen. Vor dem Hintergrund eines langfristig zu erwartenden Kupferaus-
trages sowie eines daran gekoppelten langfristigen Transportprozesses durch die 
ungesättigte Bodenzone, erscheint die Vernachlässigung der 4 „Extremwerte“ resp. 
die ausgleichende Darstellung des gesamten Datenmaterials und die daraus resultie-
rende Unterschätzung der Anfangskonzentrationen gerechtfertigt. Die Richtigkeit 
dieser Annahme wird durch die in Kapitel 5.6.2 durchgeführte Sensitivitätsuntersu-
chung gestützt. 
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Abbildung 6.3.20: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter am Beispiel „Bauschutt / 
Kupfer“ inkl. Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß 
LUA 
GSF
315,68 ⋅ e-0,0041x 
R² = 0,552 
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Die Festlegung einer funktionalen Quellstärke ist insbesondere vor dem Hintergrund 
eines begrenzten Datensatzes mit Schwierigkeiten verbunden, da beispielsweise 
Ausreißer stärker ins Gewicht fallen. Auch die Annahme einer Grundtendenz (linear, 
exponentiell) kann nicht immer mit ausreichender Sicherheit getroffen werden. In Ab-
bildung 6.3.21 sind die GSF- und LUA-Lysimeterdaten für das Beispiel „Bauschutt / 
Arsen“ aufgeführt, die sowohl eine exponentiell abnehmende als auch eine linear 
abnehmende Quelle realistisch erscheinen lassen (Anmerkung: die Darstellung der line-
aren Regressionsgeraden basiert auf dem dargestellten Datensatz vermindert um den „Aus-
reißer-Wert“ bei 168 Tagen mit 11 µg/l). Das häufige Problem eines unzureichenden 
Datensatzes kann über den Vergleich mit ähnlichen Schadensfällen resp. die allge-
meine Kenntnis des chemisch-physikalischen Verhaltens eines Schadstoffs ansatz-
weise nivelliert werden. 
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Abbildung 6.3.21: Quelldaten des LUA-Lysimeters am Beispiel „Bauschutt / Arsen“ mit 
Trendlinie (exponentiell) sowie Trendlinie (linear) inkl. Bestimmtheitsma-
ße (o.A.: Trendlinienberechnung ohne Ausreißer bei 168 Tage; 11 µg/l) 
Am Beispiel des Auslaugungsverhaltens von Zink aus dem Referenzmaterial „Bau-
schutt“ (vgl. Abb. 6.3.22) wird die Schwierigkeit der Angabe eines funktionalen Quell-
terms bei einem inhomogenen Eingangsdatensatz deutlich. Das stark streuende Da-
tenmaterial weist darauf hin, dass die Zink-Elution von zeitlich variierenden Einfluss-
LUA 
8,8749 ⋅ e-0,0045x
R² = 0,4086
y = -0,0132x + 6,3488
R² = 0,5993 (o.A.) 
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parametern abhängig ist. Die Angabe einer Regressionsfunktion ist dabei zwangsläu-
fig mit einem geringen Bestimmtheitsmaß verbunden, das die Vermutung eines funk-
tionalen Quellterms statistisch nicht stützt. Wie bereits bei dem Beispiel „Arsen“ er-
wähnt, müssen auch hier allgemeine Informationen zu dem chemisch-physikalischen 
Verhalten von Zink sowie der Vergleich mit ähnlichen Schadensfällen herangezogen 
werden, um eine ausreichend aussagekräftige Quellstärke zu generieren. 
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Abbildung 6.3.22: Quelldaten des GSF-Lysimeters am Beispiel „Bauschutt / Zink“ inkl. 
Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß 
Die Abbildungen 6.3.19 bis 6.3.22 verdeutlichen die Schwierigkeit des Ansatzes ei-
ner funktionalen Quellstärke zur repräsentativen Wiedergabe eines inhomogenen 
Datenfeldes. Die kritisch zu beurteilende Extrapolation des Konzentrationsverlaufes 
in die Zukunft ist dabei noch nicht berücksichtigt. Vor diesem Hintergrund ist der An-
satz einer standardisierten, fachlich begründeten Quellstärke für die Transportprog-
nose, deren Ableitung in Kapitel 5 ausführlich behandelt wurde, als gleichwertig für 
den Fall des Vorliegens eines umfangreichen Datenmaterials zur Beschreibung der 
Quellstärke und als vorteilhaft für den Regelfall der Unkenntnis des Auslaugverhal-
tens eines Schadstoffes zu bewerten.  
 
GSF
26,692 ⋅ e-0,0019x 
R² = 0,0664 
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6.3.5 Einfluss des pH-Wertes 
Der pH-Wert eines Bodens beschreibt die H+-Konzentration des wassergefüllten Po-
renvolumens. Er ist der bestimmende Faktor für eine Vielzahl von Boden-Prozessen, 
da er die physikalischen, chemischen und biologischen Bodeneigenschaften und 
damit auch das Verhalten von Schadstoffen im Boden beeinflusst (ALLOWAY 1999; 
SCHEFFER 2002; BLUME 1990). 
Innerhalb des Porenvolumens bildet sich ein Gleichgewicht zwischen den H+-Ionen 
und anderen Kationen aus, wobei die Wasserstoff-Ionen andere Kationen von nega-
tiv geladenen Oberflächen der Tonminerale verdrängen, resp. die Tonminerale zer-
stören und damit eine Mobilisierung auch spezifisch gebundener Kationen bewirken 
(SCHEFFER 2002; ALLOWAY 1999). 
Der pH-Wert eines Bodens hängt, außer von der H+-Zufuhr über Niederschläge oder 
über die Atmung von Bodenorganismen und Pflanzenwurzeln, von der Kapazität des 
Bodens ab, Säure zu neutralisieren (KUNTZE 1994; SCHEFFER 2002). Die Säureneut-
ralisationskapazität (SNK) beruht auf chemischen Reaktionen zur Bindung von freien 
H+-Ionen. In Abhängigkeit des pH-Wertes und der Säurestärke sind dabei unter-
schiedliche Puffersubstanzen (auch Puffersysteme) aktiv (KUNTZE 1994; SCHEFFER 
2002; BLUME 1990) (vgl. Tab. 6.3.3). 
Während der pH-Wert in Labor-Lösungen eine exakte Größe darstellt, unterliegt die-
ser Wert im Freiland z. T. erheblichen Schwankungen. So bewirkt beispielsweise der 
Wechsel zwischen oxidierenden und reduzierenden Verhältnissen temporäre 
Schwankungen des pH-Wertes. Es wurden tägliche Schwankungen um mehr als ei-
ne Einheit und Unterschiede zwischen verschiedenen Teilen eines einzigen Feldes 
beobachtet (ALLOWAY 1999). Aufgrund der Strömungsverhältnisse des Sickerwassers 
sind auch kleinräumige pH-Wert-Unterschiede bis zu 2 pH-Einheiten möglich 
(SCHEFFER 2002). Eine schnelle Anpassung an den pH-Wert des Sickerwassers wird 
vornehmlich an den umflossenen Oberflächen im Boden stattfinden, während Berei-
che, die lediglich durch einen diffusiven Austausch mit dem Sickerwasser in Kontakt 
stehen, nur sehr langsam einer pH-Wert-Änderung im Sickerwasser folgen (WILCKE 
und KAUPENJOHANN 1994). 
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Tabelle 6.3.3: Puffersubstanzen, Pufferreaktionen, pH-Bereiche der Pufferung und 
bodenchemische Veränderungen von Böden (BLUME 1990) 
Puffersubstanzen Beispielreaktionen Haupt-pH-
Bereich der 
Pufferung 
Bodenchemische Ver-
änderungen 
ERDALKALI-CARBONATE    
Carbonat CaCO3 + H+ → HCO3- + Ca2+ 8 – 6,5 Verlust von CaCO3 als 
Ca(HCO3)2 
Hydrogencarbonat HCO3- + H+ → CO2 + H2O 7 – 4,5  
AUSTAUSCHER MIT VARIABLER LADUNG    
Tonminerale TM-OH]M + H+ 
 
TM-OH + H+ 
→ TM-OH2] + M+1) 
 
→ TM-OH2+ 
8 - < 5 
 
6 - < 3 
Verlust austauschbarer 
Kationen 
Protonierung variabler 
Ladung 
Huminstoffe R-(COO)M + H+ 
R-NH2 + H+ 
→ R-(COO)H + M+ 
→ R-NH3+ 
6 bis < 3 
> 7 - 4 
 
SILICATE     
Pirmäre SIlicate -(SiO)M + H+ → -(SiOH) M+ < 7 Freisetzung bas. Gitter-
kationen, Tonbildung 
Tonminerale 
 ohne perm. Lad. 
 
 
 mit perm. Lad. okt. 
 tetr. 
 
-(SiO)3Al + 3H+ 
 
 
Mg(O,OH)-]M + 3H+ 
AlO2-]M + 4H+ 
 
→ -(SiOH)3 + Al3+ 
 
 
→ Mg2+ + M+ + 2H2O 
→ Al3+ + M+ + 2H2O 
 
 
 
 
< 4,5 
Tonzerstörung, aus-
tauschbares Al, Al in 
der Bodenlösung Zwi-
schenschicht-Al, Verlust 
von KAK 
und austb. Kationen, 
Freisetzen von Gitter-
kationen (Mg, Al) 
OXIDE / HYDROXIDE     
Al-Hydroxide, 
Zwischensch.-Al 
 
Al(OH)3 + 3H+ 
 
→ Al3+ + 3H20 
 
4,8 – 3 
Al in der Bodenlösung, 
austauschbares Al, 
Erhöhung der KAK 
Al-OH-Sulfate AlOHSO4 + H+ → Al3+ + SO42- + H20 4,5 – 3 Sulfatfreisetzung 
Fe-Oxide/Hydroxide 
 ohne Red. 
 mit Red. 
 
FeOOH + 3H+ 
4FeOOH + CH2O + 8H+ 
 
→ Fe3+ + 2H20 
→ 4Fe2+ + CO2 + 7H2O  
 
< 3 
< 7 
Mn-Oxide/Hydroxide 
 mit Red. 
 
2MnO2 + 4H+ + CH2O 
 
→ 2Mn2+ + CO2 + 3H2O 
 
< 8 
 
austauschbares Fe, 
Mn, Fe, Mn in der Bo-
denlösung 
1) M+ = ½ Ca, ½ Mg, K, Na 
Die modelltheoretische Umsetzung der pH-Variabilität im Modell SISIM geschieht 
anhand einer funktionalen, pH-abhängigen Beschreibung des Verteilungskoeffizien-
ten Kd, der das Verhältnis aus Bodenkonzentration zu Sickerwasserkonzentration 
beschreibt. Der Kd-Wert markiert eine zeitlich konstante Durchschnittsgröße, die 
sämtliche bodenphysikalischen und -chemischen Effekte mit Wirkung auf die Mobili-
sierung von Schwermetallen erfasst. Zeitlich begrenzte Schwankungen wie z. B. Än-
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derungen des Redoxpotenzials während einer Vegetationsphase oder bei zu Stau-
nässe neigenden Böden wie z. B. Gleiböden (ALLOWAY 1999), Veränderungen des 
pH-Wertes mit der Zeit aufgrund einer erhöhten H+-Zufuhr in den Boden sowie Ver-
änderungen des Schadstoffinventars mit konkurrierender Wirkung auf die Sorption-
seigenschaften eines Schwermetalls etc. werden bewusst vernachlässigt (FISCHER-
APPELT 2000). Die Simulation des Schwermetalltransportes durch die ungesättigte 
Bodenzone zeigt unter diesen Vorgaben ein durchschnittliches Konzentrationsprofil 
resp. den durchschnittlichen Konzentrationsverlauf am Ort der Beurteilung auf. 
Der Kd-Wert wird vor Beginn der Simulation für den vom Anwender fixierten Boden-
pH-Wert berechnet, wobei je Bodenschicht unterschiedliche pH-Werte und somit un-
terschiedliche Kd-Werte realisiert werden können. Die funktionale Beschreibung der 
schwermetallspezifischen Kd-Werte basiert auf den Arbeiten von VAN DEN BERG und 
ROELS (1991). 
Daraus wurde mittels empirischer Erhebungen der folgende Ansatz abgeleitet 
(DOETSCH 1998): 
⎟⎠
⎞⎜⎝
⎛
−⋅+⋅
⋅⎟⎟⎠
⎞
⎜⎜⎝
⎛
⋅+⋅+⋅=
52pH4CpH3Corg.
210d 10100
C
C
100
TCC1,5K  Gl. 6.56 
Kd Boden-Wasser-Verteilungskoeffizient (l/kg) 
C0 bis C4 empirische Faktoren (-) 
T Tongehalt (-) 
Corg organischer Anteil im Boden 
 
Die Faktoren C0 bis C4 sind im Modell SISIM entsprechend Tabelle 6.3.4 fixiert. 
Die Berücksichtigung des pH-Wertes in SISIM über die funktionelle Beschreibung 
des Verteilungskoeffizienten Kd ist in Abbildung 6.3.23 beispielhaft für Zink darge-
stellt. Dem gegenüber sind die Ergebnisse einer Studie von BRÜMMER UND HERMS 
(1985) aufgeführt, in der für verschiedene Standardböden die pH-abhängige Zink-
Löslichkeit im oberen Horizont ermittelt wurde (BRÜMMER UND HERMS 1985). 
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Tabelle 6.3.4: Spezifische Konstanten zur Berechnung des Kd-Wertes anorganischer 
Verbindungen (DOETSCH 1998) 
Stoff C0 C1 C2 C3 C4 pH-Wert 
Arsen 349 942 9,42 1,79 -0,16 <> 
13,50 27 0,27 1,14 0 < 5,5 
Blei 
0,0008 0,002 0 2,85 -0,17 ≥ 5,5 
2408 4309 129,26 0,57 0 < 6,5 
Cadmium 
303 543 16,27 0,97 -0,04 ≥ 6,5 
Chrom 15,18 61,14 0 2,51 -0,21 <> 
Kupfer 2168 8673 68,73 1,36 -0,12 <> 
42465 424650 0 0,4 0 < 6,5 
Nickel 
75 887 0 1,47 -0,1 ≥ 6,5 
55,76 48,16 0,48 1,07 0 < 5,5 
Quecksilber 
0,00089 0,0024 0,005 2,82 -0,163 ≥ 5,5 
144 864 4,32 0,77 0 < 5,5 
Zink 
130 598 2,99 0,89 -0,02 ≥ 5,5 
Zinn 0 14367 431 1,03 -0,08 <> 
Den Löslichkeitskurven der Abbildung 6.3.23 aus BRÜMMER UND HERMS (1985) für 
unterschiedliche Bodentypen liegen identische Bodenkonzentrationen in Höhe von 
100 mg/kg zu Grunde. Zum Vergleich wurden in SISIM unter Anwendung des stan-
dardisierten Kd-Wert-Ansatzes mit einer Feststoffkonzentration von 100 mg/kg und 
unter Ansatz repräsentativer Bodenkenndaten pH-abhängige Sickerwasserkonzent-
rationen simuliert und in Abbildung 6.3.23 den Daten von BRÜMMER UND HERMS 
(1985) gegenübergestellt. 
(Die Variation der repräsentativen Bodenkenndaten nach BRÜMMER UND HERMS (1985) ins-
besondere für die Corg- und Tongehalte führten lediglich zu geringfügigen Abweichungen in 
der Simulation mit SISIM, so dass der Ansatz nur eines repräsentativen Vergleichsbodens 
eine ausreichend genaue Beschreibung der Zink-Löslichkeit in Abhängigkeit des pH-Wertes, 
wie in Abbildung 6.3.23 dargestellt, erlaubt.) 
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Abbildung 6.3.23: Zink-Löslichkeit im oberen Horizont charakteristischer Böden in mol/l als 
Funktion des pH-Wertes bei einer Feststoffkonzentration von 100 mg/kg 
(aus: BRÜMMER UND HERMS 1985). SISIM-Ansatz: Corg: 1,4 %; Ton: 15 
%; Feldkapazität: 0,45; Dichte: 1,38) 
Die Darstellung zeigt eine gute Übereinstimmung der Zink-Löslichkeiten basierend 
auf einem Feststoffgehalt von 100 mg/kg der untersuchten Standardböden mit der 
funktionellen Beschreibung von SISIM im schwach sauren bis neutralen Bereich (pH 
4 bis pH 7). Im stark sauren Bereich unter einem Wert von pH 4 wird die Löslichkeit 
von Zink durch den SISIM-Ansatz überschätzt resp. der Verteilungskoeffizient unter-
schätzt. Im alkalischen Bereich dagegen werden real höhere Lösungskonzentratio-
nen (geringerer Kd-Wert) gemessen als durch den SISIM-Ansatz beschrieben. Im 
Sinne einer Simulationen durchschnittlicher Standortsituationen, bei denen der gut 
übereinstimmende pH-Wert-Bereich von schwach sauer bis neutral überwiegt, ist der 
SISIM-Ansatz gut geeignet, reale Verhältnisse abzubilden. Liegen dagegen Informa-
tionen vor, die einen extremen standortspezifischen pH-Wert im sauren bzw. alkali-
schen Bereich erwarten lassen, muss die Simulation mit dem Modell SISIM an die 
spezielle Situation angepasst werden. 
Der Vergleich der Wasserlöslichkeit von Zink im unteren Horizont der zuvor unter-
suchten Bodenprofile (vgl. Abb. 6.3.24) mit der SISIM-Simulation erfordert aufgrund 
SISIM 
Parabraunerde 
Rostbraunerde 
Feuchtpodsol 
Braunerde 
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z. T. größerer Abweichungen eine differenziertere Betrachtungsweise der dargestell-
ten Konzentrationsverläufe. Besonders auffällig ist der Zink-Konzentrationsverlauf in 
der Rostbraunerde. Selbst die Anpassung der charakteristischen Bodenkenndaten in 
SISIM auf die spezifischen Daten der Rostbraunerde (vgl. Abb. 6.3.24, SISIM II) führt 
zu einer z. T. deutlichen Unterschätzung der Zink-Konzentration im Sickerwasser. 
Eine mögliche Ursache für diese Diskrepanz liegt in der sehr geringen Katione-
naustauschkapazität des Bodens in Höhe von 2,0 mval/100g (zum Vergleich: Rost-
braunerde Oberboden: 21,6 mval/100g), die sich in dem geringen Corg-Gehalt von 
0,1 % und dem ebenfalls geringen Ton-Gehalt in Höhe von 1,1 % widerspiegelt. Die-
se führt in dem Versuch von BRÜMMER und HERMS (1985) zu einem tendenziell pH-
unabhängigeren Konzentrationsverlauf als in den anderen Versuchsböden. Dieser 
Verlauf wird in dem standardisierten Ansatz von SISIM nicht korrekt wiedergegeben, 
so dass in diesem Fall eine Anpassung des pH-abhängigen Verteilungskoeffizienten 
und damit eine Anpassung an die „realen“ Sickerwasserkonzentrationen der Ver-
suchsreihe von BRÜMMER und HERMS (1985) zu diskutieren wäre.  
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Abbildung 6.3.24: Zink-Löslichkeit im unteren Horizont charakteristischer Böden in mol/l als 
Funktion des pH-Wertes (BRÜMMER und HERMS 1985). SISIM-Ansatz: 
Corg: 1,4 %; Ton: 15 %; Feldkapazität: 0,45; Dichte: 1,38) 
SISIM I 
SISIM II 
Parabraunerde 
Rostbraunerde 
Feuchtpodsol 
Braunerde 
SISIM mod. 
 6.3.5 Einfluss des pH-Wertes 
218 6. SIckerwasser-SIMulationsmodell - SISIM 
Eine empirische Anpassung über die Variation der Faktoren C0 bis C4 des SISIM-
Konzentrationsverlaufs an den Kurvenverlauf der Rostbraunerde ist in Abb. 6.3.24 
dargestellt (gestrichelte Linie in Abb. 6.3.24). 
Die Böden Parabraunerde und Feuchtpodsol werden für den pH-Bereich von 3 bis 6 
durch die SISIM-Anpassung ausreichend gut wiedergegeben. Erst ab einem pH-Wert 
von 6,5 bis 7 weichen die Konzentrationsverläufe von der SISIM-Kurve ab, so dass 
die Zink-Konzentration im Feuchtpodsol bei pH-7 von SISIM unterschätzt wird, wäh-
rend sie in der Parabraunerde leicht überschätzt wird. Der Einfluss dieser Abwei-
chung auf die Simulation eines realen Standortes wird jedoch dadurch relativiert, 
dass der typische pH-Wert dieser Böden für die Parabraunerde bei pH-6,6 (Oberbo-
den) bis pH-6,8 (Unterboden) und für den Feuchtpodsol bei pH-5,0 (Oberboden) bis 
pH-4,5 (Unterboden) liegt, für die die Zink-Konzentration durch den standardisierten 
SISIM-Ansatz ausreichend gut abgebildet wird. Entsprechendes gilt für die Brauner-
de, deren Zink-Konzentration bei einem pH-Wert von 5 von SISIM leicht unterschätzt 
wird. Der typische pH-Wert dieses Bodens liegt jedoch bei pH-5,5 (Oberboden) bis 
pH-5,7 (Unterboden) und damit in einem Bereich, der von SISIM ausreichend gut 
dargestellt wird. 
Der Vergleich der Sickerwasserkonzentrationen für Kupfer der gleichen oberen Bo-
denhorizonte (vgl. Abb. 6.3.23 für Zink) mit dem standardisierten SISIM-Ansatz zeigt 
eine ausreichend gute Übereinstimmung über den gesamten pH-Bereich von 3 bis 8 
(vgl. Abb. 6.3.25). 
Tendenziell wird dabei die Kupfer-Konzentration im Sickerwasser unterschätzt, was 
einer gewollten reasonable-worst-case-Abschätzung in SISIM in Richtung einer mo-
deraten Überschätzung der Konzentrationen im Sickerwasser und damit einer Über-
schätzung der Gefährdung des Grundwassers entgegen läuft. Vor diesem Hinter-
grund wurde eine Anpassung der Faktoren C0 bis C4 vorgenommen, die eine mode-
rate Parallelverschiebung der SISIM-Kurve nach oben bewirkt und damit höhere 
Kupfer-Konzentrationen im Sickerwasser simuliert (gestrichelte Linie in Abb. 6.3.25). 
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Abbildung 6.3.25: Kupfer-Löslichkeit im oberen Horizont charakteristischer Böden in mol/l 
als Funktion des pH-Wertes (BRÜMMER und HERMS 1985). SISIM-
Ansatz: Corg: 1,4 %; Ton: 15 %; Feldkapazität: 0,45; Dichte: 1,38) 
Die Löslichkeitskurven für Kupfer der unteren Bodenhorizonte (vgl. Abb. 6.3.26) wei-
chen z. T. deutlich von der standardisierten Konzentrationskurve von SISIM ab. Auch 
eine leichte Modifizierung der Bodendaten (vgl. Abb. 6.3.26, SISIM II) führt zu keiner 
wesentlichen Besserung des Gesamtbildes, das insbesondere im pH-Bereich unter 5 
(Rostbraunerde unter 6) mit Ausnahme des Feuchtpodsols um bis zu 2 Größenord-
nungen (Rostbraunerde) von der SISIM-Kurve abweicht. Berücksichtigt man jedoch 
zusätzlich die typischen pH-Werte der Böden, liefert der SISIM-Standardansatz mit 
Ausnahme der Rostbraunerde eine gute Näherung der Kupfer-Löslichkeit resp. des 
Verteilungskoeffizienten, wie die Gegenüberstellung in Tabelle 6.3.5 zeigt. 
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Abbildung 6.3.26: Kupfer-Löslichkeit im unteren Horizont charakteristischer Böden in mol/l 
als Funktion des pH-Wertes (BRÜMMER und HERMS 1985). SISIM-
Ansatz: Corg: 1,4 %; Ton: 15 %; Feldkapazität: 0,45; Dichte: 1,38) 
Eine weitere Untersuchung von BRÜMMER und HERMS (1985) zielt auf das Verhalten 
der Gleichgewichtslösung bei unterschiedlichen Feststoffgehalten. Das Beispiel der 
Zink-Löslichkeit für unterschiedliche Böden bei unterschiedlichen Feststoffgehalten 
ist in Abbildung 6.3.27 dem entsprechenden standardisierten SISIM-Ansatz gegen-
über gestellt. 
Tabelle 6.3.5: Gegenüberstellung der Cu-Löslichkeit unterschiedlicher Böden unter 
typischen pH-Bedingungen (BRÜMMER und HERMS 1985; DOETSCH 
1998) 
 pH-Wert Cu-Löslichkeit 
nach Herms 
und Brümmer 
[mol/l] 
Cu-Löslichkeit 
nach SISIM 
(Standard) 
[mol/l] 
Parabraunerde 6,8 -5,658 -5,3 
Rostbraunerde 4,8 -4,036 -5,1 
Feuchtpodsol 4,5 -5,44 -5,3 
Braunerde 5,7 -5,54 -5,5 
SISIM I 
SISIM II 
Parabraunerde 
Rostbraunerde 
Feuchtpodsol 
Braunerde 
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Die Darstellung belegt die gute Vergleichbarkeit der simulierten Daten mit den realen 
Messwerten. Die Abweichung des SISIM-Standard-Ansatzes für die Parabraunerde 
von den Daten von BRÜMMER und HERMS (1985) ist vor dem Hintergrund der guten 
Übereinstimmung der Daten des gleichen Bodens in Abbildung 6.3.23 zu relativieren. 
Natürliche Schwankungen treten auch in vermeintlich identischen Böden auf; prakti-
kable, justiziable Abschätzungen können dieser Variabilität nur durch den Ansatz 
eines Standards entgegnen, um der Beliebigkeit der Anpassung eines Parametersat-
zes auf einen Standort zu entgehen. 
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Abbildung 6.3.27: Gehalt an Zink in der Gleichgewichtslösung eines Ap-Horizontes, einer 
Parabraunerde (50 mg/kg), einer Kleimarsch (770 mg/kg) und eines Au-
enbodens (3740 mg/kg) als Funktion des pH-Wertes (BRÜMMER und 
HERMS 1985) sowie Darstellung des entsprechenden, standardisierten 
SISIM-Ansatzes 
Neben den kurzfristigen pH-Wert-Schwankungen ist insbesondere bei zeitlich weit-
reichenden Transportvorgängen, die längerfristige pH-Wert-Entwicklung eines Bo-
dens zu berücksichtigen. Die Prognose der zukünftigen vor allem anthropogen be-
dingten Einflüsse auf den pH-Wert im Boden ist mit großen Unsicherheiten verbun-
den, so dass eine funktionale Berücksichtigung der pH-Wert-Entwicklung mit der Zeit 
nicht praktikabel erscheint. 
Zn Auenboden
Zn Kleimarsch
Zn Parabraunerde
SISIM Auenboden
SISIM Kleimarsch
SISIM Parabraun.
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Für längerfristige Transportvorgänge - wie es für viele Schwermetalle häufig der Fall 
ist - die im Laufe der Bodenpassage natürlichen pH-Wert-Veränderungen unterlie-
gen, kann der Effekt der pH-Wert-Variation über die Mehrfachsimulation eines Sze-
narios bei unterschiedlichen pH-Werten simuliert werden. Diese sollten an den 
Standort angepasst sein und die zukünftig zu erwartende pH-Wert-Entwicklung wi-
derspiegeln. Dabei muss neben den natürlichen pH-Wert-Veränderungen mit der 
Zeit, auch der Einfluss der Schadstoffquelle auf den Boden-pH-Wert einbezogen 
werden. 
In Abbildung 6.3.28 sind die pH-Werte des Referenzmaterials „Bauschutt“ sowie die 
Quellkonzentration (Quellstärke) am Beispiel „Kupfer“ dargestellt. Auffällig sind die, 
im Verhältnis zu den LUA-pH-Werten (pH 7,9 bis pH 9,5; Sekundärachse in Abb. 
6.3.28), großen Schwankungen zwischen pH 7,4 und pH 12,4 der GSF-Messreihe, 
die sich in dieser Deutlichkeit nicht auf den Konzentrationsverlauf des Kupfers aus-
wirken. Ein Grund für die divergierenden pH-Wert-Verläufe liegt in den unterschiedli-
chen Analyseintervallen der GSF (wöchentlich) und des LUA (monatlich). Das in of-
fenen Behältern gesammelte Sickerwasser des LUA unterliegt während der verlän-
gerten Sammlungsphase dem Kohlendioxid der umgebenden Luft und damit dem 
Prozess der Karbonatisierung. Der Kalk (CaO) des Bauschutts wird im Wasser zu-
nächst zu Calciumhydroxid (Ca(OH)2) umgesetzt, das unter Anwesenheit von CO2 
schnell zu Calciumcarbonat (CaCO3) reagiert (SCHEFFER 2002). 
CaO + H2O → Ca(OH)2 
Ca(OH)2 + CO2 → CaCO3 + H2O (Karbonatisierung) 
Die mit der Zeit zunehmende, durch die Karbonatisierung bedingte Neutralisierung 
der OH--Ionen bewirkt eine pH-Wert-Minderung, die sich in den Messwerten des LUA 
niederschlägt. 
Die weitere pH-Wert-Entwicklung mit zunehmender Bodentiefe ist im Wesentlichen 
von dem Kalkreservoir der Quelle abhängig. Langzeitversuche belegen, dass sich 
pH-Wert-Änderungen im Oberboden durch die Zugabe von Kalk nur langsam und in 
ihrer Ausprägung deutlich vermindert auf den anstehenden Unterboden auswirken 
(vgl. Abb. 6.3.29) (KREUTZER 1995; BROWN et al. 1956). 
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Abbildung 6.3.28: Kupfer-Quellstärke des Referenzmaterials „Bauschutt“ sowie pH-Wert-
Entwicklung des LUA und des GSF 
Zusammenfassend kann aus den zuvor gemachten Angaben gefolgert werden, dass 
1. aus dem Referenzmaterial ausgelaugte Ca(OH)2-Ionen unter Anwesenheit von 
CO2 schnell durch die Bildung von Calciumcarbonat neutralisiert werden, was 
zu einer Vergleichmäßigung des pH-Wertes führt und 
2. die Auswirkungen eines erhöhten pH-Wertes im Oberboden auf den pH-Wert 
des Unterbodens i. d. R. begrenzt sind. 
Die Auswirkungen eines variablen pH-Wertes sind nach den zuvor getroffenen Aus-
sagen im Wesentlichen im oberen Bodenhorizont ausgeprägt. Übertragen auf das 
Forschungsprojekt, lassen die erhöhten Quell-pH-Werte insbesondere der Refe-
renzmaterialien „Bauschutt“ und „Müllverbrennungsasche“ bis zur 2. Saugkerzen-
ebene (bis 35 cm Tiefe im natürlichen Boden) einen Einfluss auf den Konzentrations-
verlauf erwarten, der durch einen standardisierten Simulationsansatz möglicherweise 
nicht korrekt wiedergegeben wird. Liegen für einen konkreten Standort Erkenntnisse 
vor, die eine deutliche pH-Wert-Veränderung im oberen Horizont des anstehenden 
Bodens erwarten lassen, werden vor diesem Hintergrund Mehrfachsimulationen un-
ter dem Ansatz unterschiedlicher pH-Werte empfohlen. 
LUA (pH-Wert) 
LUA-Quellstärke Kupfer 
GSF (pH-Wert) 
GSF-Quellstärke (Kupfer) 
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Abbildung 6.3.29: pH-Veränderungen zweier Böden nach einer Kalkung. Links: Löss-
Parabraunerde unter Fichte nach einer Gabe von 4 t ha-1 dolomitischen 
Kalks (F = Frühjahr, H = Herbst des angegebenen Jahres; KREUTZER 
1995). Rechts: Feinsandiger Lehm unter Grünland, 9 und 23 Jahre nach 
einer  Kalkung  mit  10  und  40  t  CaO  ha-1  (BROWN  et  al.  1956) (aus 
SCHEFFER 2002) 
 
 
6.3.6 Biologischer Abbau 
Wie bereits in Kapitel 3.2 am Beispiel der polyzyklischen aromatischen Kohlenwas-
serstoffe (PAK) beschrieben, stellt der biologische Abbau organischer Schadstoffe 
eine wesentliche Einflussgröße für das Schadstoffmilieu in der ungesättigten Boden-
zone dar und beeinflusst somit entscheidend das Transportgeschehen resp. den 
Konzentrationsverlauf im Boden. Während bisher der Boden als geschlossenes Sys-
tem betrachtet wurde (unter Vernachlässigung der Verflüchtigung von Schadstoffen) 
und somit stets als übergeordnete Prüfgröße - die Frachtbilanzierung - herangezo-
gen werden konnte, muss unter Berücksichtigung biologischer Abbauprozesse nun-
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mehr auch eine Veränderung der Schadstoffmasse in dem System Boden berück-
sichtigt werden. Die Komplexität des Transportgeschehens wird durch die Überlage-
rung durch einen weiteren dynamischen Prozess deutlich erhöht. Die Komplexitäts-
steigerung liegt auch darin begründet, dass sich der Prozess des biologischen Ab-
baus als extrem variable, dynamische Größe darstellt, deren wissenschaftliche Erfor-
schung trotz eines deutlichen Erkenntnisfortschritts in den letzten Jahren auch im 
Rahmen des Forschungsverbundes „Sickerwasserprognose“ noch nicht den Stand 
erreicht hat, um daraus eine Systematik für eine verlässliche Transportprognose bio-
logisch abbaubarer Stoffe abzuleiten. 
Vor diesem Hintergrund erscheint der Ansatz einer Abbaukinetik erster Ordnung, wie 
er in SISIM gewählt wurde, als geeignet, den Einfluss des biologischen Abbaus an-
nähernd zu erfassen.  
Der für höhere Schadstoffkonzentrationen geeignete Ansatz der Monod-Kinetik (MO-
NOD 1949) erlaubt über die Beschreibung der Wachstumsrate von Mikroorganismen 
über den Monod-Parameter eine Abschätzung der Biomasse. Unter der Annahme, 
dass der Grad des biologischen Abbaus mit der Entwicklung der Biomasse korreliert, 
kann über den Monod-Ansatz die Abbaukinetik beschrieben werden. Für sehr kleine 
Schadstoffkonzentrationen geht der Monod-Ansatz in eine Abbaukinetik erster Ord-
nung über. 
Einen wesentlichen Einfluss auf den Prozess des biologischen Abbaus hat die Bio-
verfügbarkeit der organischen Substanz, die sich als Funktion der Wasserlöslichkeit 
darstellt (MICHELS et al. 2001). Darüber hinaus ist die z. T. irreversible Festlegung der 
Substanzen resp. der durch den biologischen Abbau entstehenden Metaboliten in die 
Überlegungen zur Transportprognose einzubeziehen. Eine biologische Aktivität stellt 
die Voraussetzung für die Bildung von nicht-extrahierbaren Rückständen im Boden 
dar und wirkt sich somit indirekt auf die transportbestimmende Mobilisierbarkeit eines 
Stoffes aus, die gesondert in einem Transportmodell berücksichtigt werden muss 
(MICHELS 2001).  
In SISIM besteht die Möglichkeit, die Bioverfügbarkeit eines Stoffes entsprechend 
der zuvor dargestellten Überlegung zu den Auswirkungen des biologischen Abbaus 
stoffspezifisch anzupassen. 
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Der wesentliche Parameter zur Beschreibung einer Abbaukinetik erster Ordnung ist 
die Halbwertszeit eines Stoffes. In der Schadstoffdatenbank von SISIM sind literatur-
basierte Halbwertszeitszeiten fixiert, die im Falle einer unzureichenden Datengrund-
lage zur Beschreibung eines Standortes für eine einfache Abschätzung des poten-
ziellen Einflusses des biologischen Abbaus dienen können. Eine differenziertere Be-
trachtung des Prozesses erfordert weitergehende Informationen zum Abbauverhalten 
des Schadstoffmilieus. 
Der vereinfachte Ansatz einer Abbaukinetik erster Ordnung als Funktion der Halb-
wertszeit kann in SISIM über die Einschränkung der Bioverfügbarkeit des biologisch 
abbaubaren Stoffes differenziert angewendet werden. Es stehen die Optionen 
• Nur Quellstärke 
• Nur Bodenbelastung 
• Quellstärke und nur Einzellayer mit Bodenbelastung 
zur Verfügung (vgl. Abb. 6.3.30), die die Abbaukinetik in der Kaskadengleichung (vgl. 
Gl. 6.30) wie folgt spezifizieren. 
 
Abbildung 6.3.30: Eingabemaske Simulationseinstellungen; Spezifizierung 
der Varianten zum biologischen Abbau 
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Nur Quellstärke 
Für die meisten organischen Stoffe findet der biologische Abbau hauptsächlich in der 
gelösten Phase statt (MICHELS 2001). Der Eintrag eines Stoffes mit dem Sickerwas-
ser in einen unbelasteten Boden, wie er durch die Vorgabe einer funktionalen Quell-
stärke in SISIM definiert wird, unterliegt folglich überwiegend dem biologischen Ab-
bau. Bei dem Transport durch die ungesättigte Bodenzone einsetzende Sorpti-
onsprozesse werden zunächst zu reversiblen Bindungsformen führen, die die Biover-
fügbarkeit des Stoffes nicht reduzieren. 
Vor diesem Hintergrund kann die vollständige Schadstoffmenge resp. die Gesamt-
bodenkonzentration dem Ansatz der Abbaukinetik erster Ordnung unterzogen wer-
den (vgl. Kap. 6.2; vgl. Gl. 6.29). 
 
Nur Bodenbelastung 
Die Vorgabe einer Belastungssituation im Boden beschreibt in der Regel eine ältere 
Schadenssituation (Altlast), die einen geringen Anteil an flüchtigen oder leicht lösli-
chen Stoffen aufweisen wird. Der Stoffanteil im Boden ist mit großer Wahrscheinlich-
keit nur begrenzt bioverfügbar, so dass in diesem Fall der biologische Abbau auf den 
bioverfügbaren Anteil im Sickerwasser eingeschränkt werden muss. Die dafür erfor-
derliche Anpassung der Gleichung 
( ) Δtλj1,itbaut,Abzug,Ab eCC ⋅−− ⋅=  Gl. 6.57 
λ: Abbaukonstante [1/d] 
Δt: Zeitintervall [d] 
an die veränderte Situation der reduzierten Bioverfügbarkeit wird im Folgenden abge-
leitet. 
Zum Zeitpunkt i - 1 hat der Gesamtboden im Layer j eine Konzentration von  
Ct(i-1,j) [mg/kg] 
(im weiteren Verlauf als Ct bezeichnet) 
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Bezogen auf die Gesamtmasse des Bodenlayers entspricht die Konzentration der 
absoluten Schadstoffmasse 
Ct,abs = Ct ⋅ d* ⋅ UF ⋅ ρG [mg] Gl. 6.58 
Ct,abs: absolute Schadstoffmasse [mg] 
d*: Layervolumen mit d* = 1 [m²] ⋅ dLay [m] 
ρG: Gesamtbodendichte [g/cm³] mit ρG = ρS + θFK ⋅ ρW 
ρS: Bodendichte [g/cm³] 
ρW: Wasserdichte [g/cm³] 
θFK: Wassergehalt bei Feldkapazität [-] 
ρW: Wasserdichhte [kg/m³] 
UF: Umrechnungsfaktor 1000 [l/m³] 
Die korrespondierende Konzentration im Sickerwasser CW zum Zeitpunkt i - 1 kann 
durch die Division der Gesamtbodenkonzentration Ct durch den Gesamt-Boden-
Wasser-Verteilungskoeffizienten KBW ermittelt werden. 
CW,(i-1) = 
BW
t
K
C  [mg/l] Gl. 6.59 
CW,(i-1): Sickerwasserkonzentration zum Zeitpunkt i - 1 [mg/l] 
Ct: Gesamtbodenkonzentration [mg/kg] 
KBW: Gesamt-Boden-Wasser-Verteilungskoeffizienten [l/kg] 
Die Konzentration im Sickerwasser wird dem biologischen Abbau unterzogen 
CW,(i) = 
BW
t
K
C  ⋅ e-λ⋅t [mg/l] Gl. 6.60 
Die Differenz aus den Gleichungen 6.59 und 6.60 ergibt die Abbauleistung in der Di-
mension einer Sickerwasserkonzentration. 
CW,Abb = 
BW
t
K
C  ⋅ (1 - e-λ⋅t) [mg/l] Gl. 6.61 
Die Umrechnung auf eine absolute Abbauleistung geschieht durch die Multiplikation 
mit der Wassermenge in dem Bodenlayer. 
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CW,Abb,abs = 
BW
t
K
C  ⋅ (1 - e-λ⋅t) ⋅ d* UF ⋅ θFK [mg] Gl. 6.62 
UF: Umrechnungsfaktor 1000 [l/m³] 
Die Abbauleistung im Wasser absolut CW,Abb,abs wird von der Masse Ct,abs abgezogen, 
um die absolute Schadstoffmenge Ct(i),abs in dem Bodenlayer nach Abschluss des 
biologischen Abbaus am Ende des Zeitintervalls i ohne Berücksichtigung weiterer 
Zu- oder Abflüsse zu ermitteln. 
Ct(i),abs = Ct ⋅ UF ⋅ [d* ⋅ ρG - 
BWK
1  ⋅ (1 - e-λ⋅t) ⋅ d* ⋅ θFK] Gl. 6.63 
Die absolute Masse nach dem Abbauprozess wird über den Bezug auf die Gesamt-
bodenmasse in die Feststoffkonzentration Ct(i) umgerechnet 
( )
( )
G
*
FK
*tλ
BW
G
*
t
it
ρUFd
θde1K
1ρdUFC
C
⋅⋅
⎟⎠
⎞⎜⎝
⎛
⋅⋅−⋅−⋅⋅⋅
=
⋅−
 
( ) ( )⎟⎠⎞⎜⎝⎛ −⋅⋅−⋅=⇒ ⋅− tλGBWFKtit e1ρKθ1CC  Gl. 6.64 
 
 
Quellstärke und nur Einzellayer mit Bodenbelastung 
Die Variante „Quellstärke und nur Einzellayer mit Bodenbelastung“ stellt eine Kombi-
nation aus den Varianten 1 und 2 für den Fall dar, dass sowohl eine Bodenbelastung 
vorgegeben als auch eine Quellstärke vorgegeben wird. Vereinfacht wird dann für 
einen Bodenlayer mit vorgegebener Schadstoffkonzentration die Abbauvariante 2 
(reduzierte Bioverfügbarkeit) und für alle anderen Bodenlayer die Abbauvariante 1 
(vollständige Bioverfügbarkeit) für die gesamte Transportsimulation angesetzt. 
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6.4 Ausblick 
Bei der derzeitigen Version von SISIM handelt es sich um eine Arbeitsversion, die in 
ihrer Anwendungsstruktur noch einige Verbesserungspotenziale aufweist, auf die im 
Folgenden kurz eingegangen werden soll. 
Mit dem Modell SISIM wird ein Instrument für die Sickerwasserprognose bereitge-
stellt, das sich insbesondere durch seine bedienungsfreundliche Struktur auszeich-
net. Vor diesem Hintergrund sind mittelfristig weitere Vereinfachungen in der Einga-
bestruktur geplant, die eine weitgehend standardisierte Transportprognose mit einem 
Geringstmaß an Parameterabfragen ermöglichen. 
So kann beispielsweise die Generierung des Bodenprofils eines Standortes derart 
standardisiert werden, dass vorgefertigte, für Deutschland typische Bodenprofile in 
einer Datenbank hinterlegt werden, die im Idealfall über eine interaktive Deutsch-
landkarte direkt ausgewählt werden können. 
Entsprechend sollen vorgefertigte Szenarien bezüglich des präferenziellen Flusses 
implementiert werden. Die laufenden Untersuchungen zum präferenziellen Fluss 
(AZZAM und GALLMEISTER 2005) weisen darauf hin, dass präferenzielle Fließwege als 
Funktion der Bodenart resp. der Kornverteilung dargestellt werden können, was die 
Möglichkeit der Vorgabe bodenartspezifischer Standardszenarien eröffnet. Verlässli-
che Vorgaben sind zu dem derzeitigen Stand der Forschung jedoch nicht möglich, so 
dass diese Option in der weiteren Planung zunächst zurückgestellt wird. 
Hilfreich in der Anwendung von Transportmodellen sind neben der detaillierten Be-
schreibung der Handhabung der Modelle auch interaktive Informationsfelder, die auf 
Besonderheiten in der Transportprognose hinweisen. Sollte der Anwender beispiels-
weise den Prozess des biologischen Abbaus aktivieren, können in einem Informati-
onsfeld beispielsweise die Wechselwirkung mit anderen Eingabefeldern (z. B. Mobili-
sierbarkeit, Halbwertszeit etc.) oder auch wichtige Begleitinformationen (z. B. einge-
schränkter biologischer Abbau unter Anwesenheit von Schwermetallen; einge-
schränkte Bioverfügbarkeit mit zunehmendem Alter des Schadenfalls etc.) angezeigt 
werden. Auch wenn Transportprognosen sachkundigen Anwendern vorbehalten sein 
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sollten, kann eine sinnvoll gestaltete, interaktive Hilfefunktion die Anwendung erleich-
tern und gleichermaßen die Aussagekraft von Simulationsergebnissen steigern. 
Abschließend wird auch die automatische Durchführung einer Sensitivitätsanalyse 
angestrebt, die den Einfluss des Schwankungsbereiches eines jeden Eingabepara-
meters auf das Simulationsergebnis ermittelt. Diese Programmerweiterung ist mit 
einem großen Rechenaufwand verbunden, so dass deren Realisierung zunächst zu-
rückgestellt wird. 
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7. Vergleich von SISIM mit Hydrus-1D und dem AF-
Verfahren 
 
„Es wäre ein Irrtum zu glauben, dass eine Wissenschaft aus lauter streng be-
wiesenen Lehrsätzen besteht, und ein Unrecht, solches zu fordern“ 
(Sigmund Freud) 
 
Das in Kapitel 6 beschriebene Modell SISIM basiert auf dem analytischen Ansatz der 
Kaskadengleichung und wurde durch empirische Funktionen erweitert. Eine wesent-
liche Anforderung an SISIM bestand dabei in der einfachen Handhabung, die eine 
Reduzierung des erforderlichen Eingabeparametersatzes erforderte. Durch das 
komprimierte Verfahren werden weitere Parameter vernachlässigt resp. einge-
schränkt, wie z. B. die dynamische Größe „Abstandsgeschwindigkeit“, die auf eine 
Durchschnittsgeschwindigkeit reduziert wurde, der Hysterese-Effekt, hervorgerufen 
durch Unterschiede in der Be- oder Entwässerung eines Bodens, der in SISIM ver-
nachlässigt wurde oder die Dispersion, die trotz großer Variabilitäten auf einen De-
fault-Wert gesetzt wurde (vgl. Kap. 6.3.1). 
Andere Modelle, wie z. B. Hydrus-1D (vgl. Kap. 7.1), bieten dem Anwender deutlich 
mehr Optionen zur Anpassung der Simulation an einen konkreten Standort. Die in 
Hydrus-1D gewählte numerische Herangehensweise bringt jedoch den Nachteil mit 
sich, dass einerseits die Praktikabilität des Modells vor dem Hintergrund einer schier 
unbegrenzten Anzahl von Eingabeparametern (das Handbuch von Hydrus-1D weist 
in seinem Verzeichnis 136 Parameter auf) eingeschränkt wird und andererseits ein 
unrealistisch hoher Informationsgehalt bez. eines Standortes vorliegen muss, der in 
der Praxis i. d. R. nicht gegeben ist. Das Modell Hydrus-1D ist somit prädestiniert für 
den wissenschaftlichen Einsatz zur Nachbildung von Labor- oder kleinräumigen 
Feldversuchen. Die dort gewonnen Erkenntnisse bilden eine wichtige Orientierungs-
größe für die Generierung einfacherer Modelle, da die Vernachlässigung oder die 
Vereinfachung von Eingabeparametern wissenschaftlich fundiert geschehen muss. 
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So basiert beispielsweise der empirische Ansatz zur Beschreibung der Dispersion in 
SISIM teilweise auf der Auswertung von Hydrus-1D-Simulationen. Für die behördli-
che Anwendung ist das Modell Hydrus-1D jedoch weniger geeignet, da das komple-
xe Modell nur von ausgesprochen geübten Modellierern mit naturwissenschaftlich-
mathematischem Hintergrundwissen sinnvoll angewendet werden kann. 
Aus dieser Überlegung heraus entstand am Institut für Wasserressourcen und Was-
serversorgung der Technischen Universität Hamburg-Harburg das „AF-Verfahren“ 
zur Abschätzung der maximalen Konzentration am Ort der Beurteilung im Rahmen 
einer Gefährdungsabschätzung für das Grundwasser. Durch die Auswertung zahlrei-
cher standardisierter Simulationen mit Hydrus-1D konnte ein grafischer Ansatz ent-
wickelt werden, der in Verbindung mit einer einfachen Berechnung der Lebensdauer 
des Quellmaterials sowie der Aufenthaltszeit des Schadstoffes im Boden die Sicker-
wasserprognose ermöglicht. Die Nomogramme dieses Verfahrens sind in Kapitel 7.2 
dargestellt und näher erläutert. 
Durch die im Rahmen dieses und des vorherigen Kapitels vorgenommene Darstel-
lung der Simulationsmodelle 
• SISIM 
• Hydrus-1D und 
• AF-Verfahren 
wird ein weiter Anwendungsbereich in der Sickerwasserprognose von einfachen Ab-
schätzungsroutinen (Nomogramm) über aufwändigere analytische Ansätze (SISIM) 
bis hin zu numerischen Modellen (Hydrus-1D) abgedeckt. Die Modelle werden in Ka-
pitel 7.3 ansatzweise verglichen. 
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7.1 Hydrus-1D 
Im August 1996 wurde die Version 5.0 des Transportmodells Hydrus-1D veröffent-
licht (VOGEL et al. 1996), das im Rahmen dieses Kapitels zum Modellvergleich mit 
SISIM als auch mit dem AF-Verfahren herangezogen wurde. Das Programm simu-
liert den Wasser-, Wärme- und Stofftransport in der ungesättigten Bodenzone und 
basiert auf der numerischen Lösung der Richards-Gleichung (Wasserfluss) und der 
Konvektions-Dispersions-Gleichung (Wärme- und Stofftransport). 
Neben der Berücksichtigung des Hysterese-Effektes, der die verschiedenen Was-
sergehaltsänderungen bei Be- oder Entwässerung des Bodens erfasst, ist das Mo-
dell ebenfalls geeignet, die Wasseraufnahme durch Pflanzen zu beschreiben. Die 
Konvektions-Dispersions-Gleichung zur Darstellung des Stofftransportes erfasst fer-
ner die Effekte 
• Diffusion, 
• Dispersion, 
• lineare und nicht-lineare Gleichgewichtsadsorption, 
• Bioabbau erster Ordnung, 
• Neuproduktion und 
• Stoffaufnahme durch Pflanzen. 
Eine Besonderheit in der Anwendung des Modells Hydrus-1D besteht in der Para-
metrisierung des Bodentyps in Anlehnung an den mathematischen Ansatz von van 
Genuchten (VOGEL ET AL. 1996). Danach wird ein Bodentyp über die Parameter 
• Restwassergehalt (θr) 
• gesättigter Wassergehalt (θs) 
• gesättigte hydraulische Leitfähigkeit (Ks) 
• Lufteintrittsindex (α) 
• Index zur Beschreibung der Porengrößenverteilung (n) 
• Index zur Beschreibung der Porenkonnektivität (l) 
bestimmt. 
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Diese Größen können mit dem Modell Hydrus-1D aus den „geläufigen“ Kenngrößen 
zum Sand-, Schluff- und Tongehalt sowie der Bodendichte eines Bodens abgeleitet 
werden, wobei die Parameter α, n und l empirische Größen darstellen.  
Während die Modelle SISIM sowie das AF-Verfahren der vereinfachten Abschätzung 
des Stofftransportes durch die ungesättigte Bodenzone resp. der maximalen Sicker-
wasserkonzentration am Ort der Beurteilung dienen, bieten das Modell Hydrus-1D 
und insbesondere alle Weiterentwicklungen bis hin zu einer 3D-Anwendung die Mög-
lichkeit, auf der Basis eines breit gefächerten Eingabeparametersatzes eine Vielzahl 
von potenziellen Einflüssen auf den Wasser-/Stofftransport in die Simulation einzu-
beziehen. Der hohe Grad der Komplexität prädestiniert das Modell für die wissen-
schaftliche Anwendung insbesondere dort, wo die umfangreichen Eingabeparameter 
im Rahmen von Labor- oder begrenzten Feldversuchen ermittelt wurden. 
In der Praxis ist dagegen davon auszugehen, dass aus Kostengründen lediglich eng 
begrenzte Informationen bezüglich eines zu beurteilenden Standortes / Materials vor-
liegen, so dass das Potenzial von Hydrus-1D in diesem Fall nicht vollständig ausge-
nutzt werden kann. Die Simulation mit dem Modell wird dann im Wesentlichen auf 
Standardannahmen beruhen, die vergleichsweise auch für SISIM und das AF-
Verfahren gelten.  
Dieser Standardfall, der sich durch allgemeine Angaben zum Bodentyp, zum Boden-
Wasser-Verteilungskoeffizient Kd und zum funktionalen Schadstoffeintrag auszeich-
net, bildet die Grundlage für den Vergleich der unterschiedlichen Modelle in Kapitel 
7.3. 
Eine exakte Herleitung der Richards-Gleichung sowie die für die Lösung der Richards-
Gleichung erforderliche Wasserspannungskurve nach van Genuchten (1980) finden sich im 
Anhang dieser Arbeit (vgl. Kap. A.2). 
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7.2 AF-Verfahren 
Einen weiteren Ansatz zur einfachen und schnellen Abschätzung der Gefährdung 
des Grundwassers, ausgehend von aufgebrachtem, kontaminiertem Bodenmaterial, 
bildet das „AF-Verfahren“ zur Ermittlung eines Abminderungsfaktors AF nach SCHNEI-
DER und STÖFEN (2002). Der Abminderungsfaktor beschreibt das Verhältnis der Aus-
gangskonzentration C0 zu Beginn des Schadstoffaustrags aus dem kontaminierten 
Bodenmaterial zur maximal zu erwartenden Konzentration Cmax am Ort der Beurtei-
lung. 
AF = C0 / Cmax Gl. 7.28 
Der Abminderungsfaktor ist als Funktion der durchschnittlichen Aufenthaltszeit des 
Schadstoffes im anstehenden Boden und der Lebensdauer der Schadstoffquelle in 
entsprechenden Nomogrammen dargestellt (vgl. Abb. 7.2.1). Abgeleitet wurden die 
Abminderungsfunktionen aus zahlreichen, standardisierten Transportsimulationen 
mit dem Modell Hydrus, wobei lediglich die für das AF-Verfahren maßgeblichen Ein-
gabeparameter „Lebensdauer der Quelle“ und „Aufenthaltszeit“ variiert wurden. Die 
Auswertung der Simulationen entsprechend der in Abbildung 7.2.1 dargestellten 
Nomogramme erlaubt eine Aussage dahingehend, in welchem Maße sich der initiale 
Konzentrationsverlauf zu Beginn der zu beurteilenden Transportstrecke am Ort der 
Beurteilung resp. am Ende der Transportstrecke durchschlägt. 
Bei dem vorliegenden Modellansatz wird nach der Art der Quelle unterschieden; es 
existieren Nomogramme für eine lösungslimitierte Freisetzung des Schadstoffes, 
d. h. der Schadstoff wird über einen längeren Zeitraum in Höhe seiner Grenzlöslich-
keit aus dem kontaminierten Boden ausgewaschen. Nachdem die Quelle ausgewa-
schen ist, fällt die Konzentration sehr schnell auf Null zurück (vgl. Abb. 7.2.1: Grund-
fall A; konstante Konzentration mit begrenzter Lebensdauer). Anders verhält sich der 
Konzentrationsverlauf bei einer desorptionslimitierten Freisetzung. Dieser wird durch 
das Verteilungsgleichgewicht bestimmt und weist einen deutlich flacheren Abfall der 
Quellkonzentration auf (vgl. Abb. 7.2.1: Grundfall B; exponentiell abnehmende Quell-
konzentration). 
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Abbildung 7.2.1: Nomogramme zur Ableitung des Abminderungsfaktors als Funktion der 
Aufenthaltszeit des Schadstoffes im Boden sowie der Lebensdauer der 
Quelle (Grundfall A: konstanter Eintrag) resp. des Abklingkoeffizienten 
(Grundfall B: exponentiell abnehmende Quelle) (STÖFEN und SCHNEIDER 
2004a) 
Grundfall B: exponentiell 
abnehmende Quellkon-
zentration 
C0 
Zeit 
Grundfall A: konstante 
Konzentration mit be-
grenzter Lebensdauer 
C0 
Zeit tQuelle 
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Die Bestimmung des Abminderungsfaktors bei lösungslimitierten Prozessen ge-
schieht über die Ermittlung der Lebensdauer der Quelle als Funktion der Feststoff-
konzentration, der Dichte, der Dicke der kontaminierten Bodenschicht, der Lösungs-
konzentration zum Zeitpunkt t = 0 und der Infiltrationsrate sowie der Aufenthaltszeit 
des Schadstoffes im Boden als Funktion der Dicke der Bodenschichten, des Retar-
dationsfaktors (Geschwindigkeitsverhältnis im Boden von Wasser zu Schadstoff), 
des Wassergehaltes bei Feldkapazität und der Infiltrationsrate. 
Die Ableitung eines Abminderungsfaktors erlaubt lediglich eine statische Aussage 
bezüglich der maximalen Konzentration am Ort der Beurteilung. Es können weder 
Aussagen über den Konzentrationsverlauf am Ort der Beurteilung noch in der unge-
sättigten Bodenzone getroffen werden, was eine Frachtabschätzung im Sinne der 
BBodSchV erschwert. Auch kann der Zeitpunkt des Auftretens der maximalen Si-
ckerwasserkonzentration am Ort der Beurteilung nicht bestimmt werden. Zudem wird 
ein verdünnender Effekt infolge des Einmischens von Sickerwasser in das Grund-
wasser berücksichtigt (STÖFEN und SCHNEIDER 2004b), was den Forderungen des 
BBodSchG widerspricht und somit kritisch zu diskutieren ist. Vorteilhaft ist die einfa-
che Anwendung dieses Verfahrens, das schnell und ohne Modellierungserfahrung 
durchgeführt werden kann. 
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7.3 Modellvergleich 
Ein direkter Vergleich von SISIM mit dem Modell Hysrus-1D ist aufgrund der ver-
schiedenen mathematischen Grundstrukturen nicht möglich. Dennoch kann die Aus-
sagekraft der Modelle unter Berücksichtigung spezifischer Randbedingungen an-
satzweise verglichen werden. Vor diesem Hintergrund werden im Folgenden die in 
SISIM getroffenen Annahmen bezüglich des Bodenprofils als auch der Schadenssi-
tuation am Beispiel des Sulfat-Transportes über geeignete Schätzmethoden resp. 
aus Literaturangaben auf das Modell Hydrus-1D übertragen und anschließend die 
Simulationsergebnisse der unterschiedlichen Transportmodelle verglichen. 
Dem Applikationsbericht von PÜTZ et al. (2002) können die Bodenkenndaten des 
Merzenhausener Feldes entnommen werden (vgl. Tab. 8.1.1). Die ermittelten Bo-
denparameter dienen als direkte Grundlage zur Bestimmung der Bodenart in SISIM. 
Der Boden entspricht nach der Bodenkundlichen Kartieranleitung (AG BODEN 1994) 
einem stark tonigen Schluff, der der SISIM zu Grunde liegenden Datenbank (Boden-
art Ut4) entnommen werden kann. 
Diese Parameter können in dieser Form nicht in Hydrus-1D eingegeben werden. Das 
auf der numerischen Lösung der Richards-Gleichung basierende Modell (vgl. Kap. 
7.1) erfordert die Übertragung der Bodenparameter auf 5 unabhängige Parameter, 
genannt „van-Genuchten-Parameter“ (VOGEL ET AL. 1996). Ein sechster Parameter 
wird nach einer Abschätzung von MUALEM (1976) konstant gehalten (l = 0,5). 
Für die weiteren Simulationen wurden 2 Parametersätze zur Beschreibung des 
Standortes „Merzenhausen“ gewählt (vgl. Tab. 7.3.1). Eine Möglichkeit in der Über-
führung der Bodendaten aus Tabelle 8.1.1 in die erforderliche Struktur der „van-
Genuchten-Parameter“ bietet das Modell Hydrus-1D selbst. Die Eingabemaske zur 
Beschreibung des Bodenprofils eröffnet dem Anwender die Option, die „van-
Genuchten-Parameter“ schätzen zu lassen. Die Vorgabe der Parameter Ton 
(15,4 %), Schluff (78,2 %), Sand (6,4 %) und Bodendichte (1,57 g / cm³) führt zu Pa-
rametersatz 1 (vgl. Abb. 7.3.1; vgl. Tab. 7.3.1). 
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Abbildung 7.3.1: Abschätzung der Van Genuchten-Parameter mit Hydrus-1D basierend 
auf Bodenkenndaten des Merzenhausener Testfeldes (PÜTZ et al. 2002) 
Parametersatz 2 wurde über eine inverse Parametrisierung mit dem Programm 
RETC (VAN GENUCHTEN et al. 1991) auf der Grundlage von Wasserspannungskurven 
des Standortes in Merzenhausen (PÜTZ 2002) gewonnen. 
Tabelle 7.3.1: Gewählte „van-Genuchten-Parameter“ (Parametersatz 1 und 2) 
 θS 
[cm³/cm³] 
θr 
[cm³/cm³] 
n 
[-] 
α 
[cm-1] 
KS 
[cm / h] 
Parametersatz 1 0,5488 0,0816 1,684 0,0049 4,25 
Parametersatz 2 0,436 0 1,353 0,0064 1,8629 
 
Als Beispiel für den Vergleich der Modelle dient das Sulfat-Szenario, das sich durch 
eine gute Datengrundlage sowie einen ausgeglichenen Schadstofftransport in einer 
Bodentiefe von 35 cm auszeichnet. Während bei einigen Schwermetallen ein schwer 
interpretierbarer Konzentrationsverlauf mit extremen Schwankungen festgestellt wur-
de (vgl. Kapitel 8), der eine eindeutige Wiedergabe durch ein Modell zur Sickerwas-
serprognose erschwert, erlaubt der gleichmäßige Konzentrationsverlauf des Sulfates 
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einen Vergleich der Messdaten mit den Simulationsergebnissen auf einem hohen 
statistischen Niveau. 
Das Datenmaterial zur Quellstärke für das Sulfat aus dem Referenzmaterial „Bau-
schutt“ wird durch die folgende Gleichung mit einem hohen Bestimmtheitsmaß von 
0,873 gut wiedergegeben (Berechnung mit EXCEL): 
1775,2 ⋅ e(-0,0039 ⋅ d) Gl. 7.1 
Die funktionale Quellstärke wurde sowohl in SISIM als auch in Hydrus-1D eingege-
ben und unter den zuvor beschriebenen Boden-Randbedingungen simuliert. Ferner 
wurde der standardisierte Dispersions-Ansatz in SISIM mit einem Verhältnis zwi-
schen Dispersionslänge und Fließstrecke von 1/100 auf Hydrus-1D übertragen. 
Nicht unmittelbar übertragbar ist der Boden-Wasser-Verteilungskoeffizient Kd, der in 
SISIM für gut lösliche Stoffe einen gesonderten Ansatz erfordert. So wurde ein Kd-
Wert in Hydrus-1D angesetzt, der ungefähr die zeitliche Retardierung der realen 
Messwerte des Sulfats im Lysimeterversuch erzielt. Die Höhe der maximalen Kon-
zentration kann unter der Vorgabe der gleichen zeitlichen Retardierung und den an-
sonsten fixen Randbedingungen nicht weiter beeinflusst werden, so dass abschlie-
ßend ein objektiver Vergleich der Konzentrationsmaxima möglich wird. 
Die 3 Simulationsergebnisse aus SISIM, Hydrus-1D (Parametersatz1) und Hydrus-
1D (Parametersatz 2) sind in Abbildung 7.3.2 gegenübergestellt. Zudem sind die 
Messwerte aus den Großlysimeterversuchen in der gleichen Abbildung dargestellt. 
Es kann festgestellt werden, dass die 3 Konzentrationsverläufe annähernd identisch 
sind und das Datenfeld des Lysimeterversuches verhältnismäßig gut wiedergeben. 
Die leichte Unterschätzung der maximalen Konzentration in einer Bodentiefe von 35 
cm ist vor dem Hintergrund zu relativieren, dass die Simulationen bewusst auf 
Durchschnittsangaben beruhen. Sicherheitsfaktoren, die bei einer Gefährdungsab-
schätzung in der Praxis zur Anwendung kämen, wurden vernachlässigt. Für eine 
praxistaugliche Risikoabschätzung für das Grundwasser muss der natürliche 
Schwankungsbereich um das prognostizierte Ergebnis berücksichtigt werden. 
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In Kapitel 8.2.2 wird zu diesem Zweck das durchschnittlich zu erwartende Konzentra-
tionsmaximum dem Ergebnis aus dem standardisierten Sulfat-Ansatz gegenüberge-
stellt und bewertet. 
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Abbildung 7.3.2: Vergleich der Transportlysimeterdaten „Sulfat / Bauschutt“ (TL/BS) mit 
Hydrus-1D  und  SISIM-Simulationen;  (Hydrus  1:  Kd =  15;  Disp  = 3,5; 
Parametersatz 1; Hydrus 2: Kd = 7; Disp = 3,5; Parametersatz 2) 
Die Modelle SISIM und Hydrus-1D liefern unter vereinfachten Randbedingungen 
vergleichbare Ergebnisse, die im Wesentlichen durch den Boden-Wasser-
Verteilungskoeffizienten Kd und die Dispersivität beeinflusst werden. Vor diesem Hin-
tergrund können folgende Anmerkungen fixiert werden: 
1. Die Modelle SISIM und Hydrus-1D sind grundsätzlich geeignet, den Schad-
stofftransport durch die ungesättigte Bodenzone nachzubilden; 
2. Eine tatsächliche Sickerwasser-Prognose wird nicht durch die Wahl des 
Transportmodells verbessert sondern ausschließlich durch die Qualität der 
wesentlichen Eingabeparameter. 
TL / BS 
SISIM 
Hydrus 1 
Hydrus 2 
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Der Vergleich mit dem AF-Verfahren erweist sich bei dem vorliegenden Beispiel als 
schwierig, da die Nomogramme erst bei einer Aufenthaltszeit log tSt von 0 entspre-
chend einem Jahr beginnen (vgl. Abb. 7.2.1). Das Sulfat ist bei der geringen Trans-
portstrecke jedoch lediglich ca. 50 Tage im Boden, so dass der Gültigkeitsbereich 
des Nomogramms unterschritten wird. Ebenso führt ein Abklingkoeffizient von 0,0039 
[1/d] (vgl. Gl. 7.29) bzw. ca. 1,4 [1/a] zu einer Überschreitung des Nomogramms in 
Abbildung 7.2.1. Da für geeignetere Schadstoffe mit einem geringen Abklingkoeffi-
zient und einer längeren Aufenthaltszeit im Boden noch keine Messwerte aus dem 
Forschungsvorhaben „Sickerwasserprognose“ vorliegen, muss an dieser Stelle auf 
den Vergleich zwischen dem Modell Hydrus-1D und dem AF-Verfahren bei STÖFEN 
und SCHNEIDER (2004b) verwiesen werden. Als Fazit dieses Vergleiches kann fest-
gehalten werden, dass das Modell Hydrus-1D und das AF-Verfahren nahezu identi-
sche Ergebnisse erzielen. Mit dem AF-Verfahren kann jedoch im Gegensatz zu 
Hydrus-1D nicht der Zeitpunkt der Prüfwertüberschreitung festgestellt werden. Zu-
dem ist bei dem AF-Verfahren kritisch zu bewerten, dass die Komponente „Einmi-
schen in das Grundwasser“, die noch Gegenstand der Diskussion ist, mit zum Teil 
erheblichem Einfluss berücksichtigt wird.  
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8. Anwendungsbeispiele 
 
"Wer gar zu viel bedenkt, wird wenig leisten" 
(Friedrich Schiller) 
 
Die Abschätzung der maximalen Konzentration am Ort der Beurteilung im Rahmen 
der Sickerwasserprognose unter Anwendung von Stofftransportmodellen ist in der 
Regel nicht verifizierbar. Vor diesem Hintergrund ist die Einschränkung der Bundes-
bodenschutzverordnung (Anhang 1 Nr. 3.3), dass „für die Abschätzung … insbeson-
dere Verfahren heranzuziehen (sind), die mit Erfolg bei praktischen Fragestellungen 
angewendet worden sind…“ sinnvoll. Jedoch ist der Einsatz von Simulationsmodel-
len bei praktischen Fragestellungen nicht gleichbedeutend mit einer Verifizierung, da 
in der Praxis Stofftransportmodelle dort zum Einsatz kommen, wo die Sickerwasser-
konzentration am Ort der Beurteilung unbekannt ist und somit ein direkter Vergleich 
der Simulationsergebnisse mit realen Feldmessungen nicht resp. kaum möglich ist. 
Während jede Wettervorhersage tags darauf anhand von realen Messdaten beurteilt 
werden kann, bleibt die Sickerwasserprognose stets eine unsichere Größe. Reale 
Vergleichsmöglichkeiten bestehen im Grunde kaum, so dass Wege gefunden werden 
müssen, die ansatzweise eine Verifizierung der Simulationsdaten erlauben. 
Nach dem allgemeinen Stand der Forschung stellen Lysimeterversuche die exaktes-
te Methode zur messtechnischen Erfassung von Stofftransportvorgängen in der un-
gesättigten Bodenzone dar. Obwohl auch die Ergebnisse aus Lysimeterversuchen 
nicht zwangsläufig die Realität widerspiegeln, bilden sie jedoch die einzige Möglich-
keit, unter Laborbedingungen den Schadstofftransport im Boden unter annähernd 
ungestörten Verhältnissen (z. B. Einfluss der Probenahme durch Saugkerzen) zu 
erfassen. Der Vergleich von Simulationsdaten mit den Messdaten aus Lysimeterver-
suchen bietet somit die Möglichkeit, Verfahren zu identifizieren, die mit Erfolg bei 
praktischen Fragestellungen angewendet werden können. 
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8.1 SISIM-Eingabeparameter 
Im Rahmen des Forschungsverbundes „Sickerwasserprognose“, gefördert durch das 
BMBF, wurden zu dem Zweck der Validierung von Transportprognosemodellen 
Großlysimeter eingerichtet, die den zuvor erwähnten Vergleich von Simulationsdaten 
mit realen Messdaten aus den Lysimetern eröffnen sollen.  
Im Forschungszentrum Jülich wurden im Rahmen des Forschungsverbundes 4 
Großlysimeter mit Parabraunerde-Monolithen aus Löss des Standortes Merzenhau-
sen mit einer Mächtigkeit von je 2,5 m eingerichtet. Die exakten Bodendaten des 
Standortes können Tabelle 8.1.1 entnommen werden. 
Tabelle 8.1.1: Bodendaten „Merzenhausen“ (PÜTZ 2002) 
 Horizont 
 Ap 
0-39 cm 
A1 
39-55 cm 
Bt1 
55-77 cm 
Bt2 
77-98 cm 
Bt3 
98-119 cm
pH-Wert (KCl) 7,2 6,9 6,8 6,7 6,5
KAK (mval / 100 g) 11,4 12,2 12,2 10,5 11,0 
S-Wert (%) 11,48 12,02 11,45 10,66 11,10 
V-Wert (%) 100,7 98,5 93,9 101,5 100,9 
Humus (%) 2,1 0,7 0,6 0,6 0,5 
Gesamt-N (%) 0,11 0,06 0,05 0,04 0,04 
P2O5 (mg / 100 g) 48,0 7,0 4,0 3,0 4,0 
K2O (mg / 100 g) 33,0 30,0 14,0 5,0 6,0 
Mg (mg / 100 g) 6,0 5,0 7,0 10,0 11,0 
B (mg / kg) 2,10 0,78 2,42 0,40 2,00 
Mn ( mg / kg) 30,0 14,0 7,0 6,0 8,0 
Fe ( mg / kg) 38,0 28,0 17,0 15,0 15,0 
Kalziumcarbonat (%) 1,0 0,8 0,8 1,0 0,8 
Sand (%) 6,4 1,0 0,1 0,8 0,7
Schluff (%) 78,2 77,1 73,4 74,1 72,7 
Ton (%) 15,4 21,9 26,5 25,1 26,6 
Bodendichte (g / cm³) 1,57 1,59 1,66 1,68 1,69 
Gesamtporenvolumen (%) 46,3 48,0 43,1 41,8 41,0 
Grobporen, weite (%) 10,3 14,1 6,5 5,6 5,2 
Grobporen, enge (%) 2,6 1,8 2,1 2,3 1,7 
Mittelporen (%) 14,7 20,3 14,7 15,0 17,3 
Feinporen (%) 18,7 11,8 19,8 18,9 16,8 
WKmax (g H2O / 100 g Boden) 45,8 49,9 47,7 48,6 44,3 
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Die oberen 80 cm des Bodens wurden nach dem Abstechen des Bodens aus dem 
Gelände (2,5 m) aus den Lysimetern entfernt. Auf den verbleibenden Boden wurden 
zur Beschreibung des Stofftransportes und der Wasserbewegung die beiden Indika-
torstoffe Isoproturon und 2,6-Difluorbenzoesäure sowie der Tracer Bromid appliziert. 
Anschließend wurden 3 der 4 Lysimeter mit Referenzmaterialien in einer Mächtigkeit 
von ca. 50 cm sowie einer Filterschicht aus Quarzkies (30 cm) befüllt. Zur Kontrolle 
des Einflusses der Hintergrundbelastung wurde ein Lysimeter lediglich mit einer 80 
cm mächtigen Quarzkiesschicht aufgefüllt und parallel zu den 3 Referenzmaterial-
Lysimetern betrieben. 
Nach den Anforderungen des Förderschwerpunktes an die Auswahl geeigneter Aus-
gangsmaterialien wählte die Bundesanstalt für Materialforschung und -prüfung (BAM) 
einen Boden eines ehemaligen Teerwerkstandortes, eine Hausmüllverbrennungs-
asche mit relevanten Cu- und Cr-Gehalten sowie ein Gemisch aus bauschutttypi-
schen Komponenten mit erhöhten PAK- und Sulfatgehalten aus (BERGER 2003). Die 
Materialien wurden im Sinne des ISO Guide 30, der Referenzmaterialien als „Materi-
alien oder Substanzen, von denen eine oder mehrere Eigenschaften so genau fest-
gelegt sind, dass sie zur Kalibrierung von Messgeräten und Kontrolle von Mess-, 
Prüf- und Analysenverfahren sowie zur Kennzeichnung von Stoffeigenschaften ver-
wendet werden“ definiert, aufbereitet. Dieser aufwändige Prozess ist in Abbildung 
8.1.1 am Beispiel der Herstellung des Referenzmaterials „Boden“ schematisch dar-
gestellt. 
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Abbildung 8.1.1: Schematische Darstellung der Aufbereitung des Referenzmaterials Bo-
den (BERGER 2003) 
In einer Tiefe von 0,85 m, 1,15 m und 1,85 m unterhalb der Geländeoberkante bzw. 
in 0,05, 0,35 und 1,05 m Tiefe im Boden (vgl. Abb. 8.1.2) wurden in jeweils dreifacher 
Wiederholung Saugkerzen zur Gewinnung von Bodenlösungen, Druckaufnehmerten-
siometer, TDR-Sonden und Temperaturfühler installiert, um den Schadstofftransport, 
bedingt durch das Einbringen der Referenzmaterialien, durch den ungesättigten Bo-
den zu erfassen. 
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Abbildung 8.1.2: Darstellung des Jülich-Lysimeters (PÜTZ 2002) 
 
Parallel zu den Transportlysimetern wurde das Referenzmaterial in Lysimetern zur 
Bestimmung der Quellstärke sowohl beim Landesumweltamt NRW (LUA) als auch 
beim Forschungszentrum für Umwelt und Gesundheit (GSF) untersucht. Das Daten-
material beider Messeinrichtungen wurde zur Ableitung einer funktionalen Quellstär-
ke in ein EXCEL-Diagramm übertragen und statistisch durch die Bestimmung einer 
funktionalen Trendlinie ausgewertet. Die somit generierte Quellstärkenfunktion wurde 
in SISIM zur weiteren Transportprognose eingesetzt und die Simulationsergebnisse 
mit den Messwerten des Transportlysimeters in Jülich verglichen.  
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2. Saugkerzenebene
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Die weiteren Eingabeparameter für die Transportprognose über die Fixierung der 
funktionalen Quellstärke hinaus umfassen: 
1. Informationen zum Bodenaufbau; 
2. die Spezifizierung des Schadstoffes und 
3. die Vorgabe der Grundwasserneubildungsrate (hier: Lysimeterabfluss). 
Entsprechend der Informationen zum Standort Merzenhausen (Lysimeter Jülich) 
wurde das Bodenprofil des Parabraunerde-Monolithen in SISIM generiert (vgl. Abb. 
8.1.3). Es handelt sich bei den Angaben zur Bodenart um Durchschnittswerte, die für 
die Durchführung der Simulationen konstant gehalten wurden. 
Aufgrund der z. T. langfristigen Transportvorgänge im Bodenprofil, stehen bisher ü-
berwiegend Daten der zweiten Saugkerzenebene in einer Tiefe von 1,15 m resp. 
0,35 m unterhalb der Oberkante des Parabraunerde-Monolithen zur Verfügung, so 
dass die Tiefe in SISIM auf 0,35 m begrenzt wurde. 
 
Abbildung 8.1.3: SISIM Eingabemaske „Bodenprofil“ 
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Aus den Datenblättern des Projektträgers zu den Messwerten der Großlysimeter 
wurde eine durchschnittliche Grundwasserneubildungsrate entsprechend des Lysi-
meterablaufs mit durchschnittlich 1,9 [l/(m²⋅d)] angesetzt. Die Spezifizierung des 
Schadstoffes geschieht über ein Auswahlfenster der Eingabemaske „Messwerte“ 
(vgl. Abb. 8.1.4). Die funktionale Quellstärke wird ebenfalls über die Eingabemaske 
„Messwerte“ definiert. Am Beispiel des Sulfats/Bauschutt (vgl. Abb. 8.2.4), dessen 
Quellstärke durch die Funktion 
1775,2 ⋅ e-0,0039⋅d 
beschrieben wird, sind die erforderlichen Angaben in Abbildung 8.1.4 und Abbildung 
8.1.5 dargestellt. 
 
Abbildung 8.1.4: SISIM Eingabemaske „Messwerte“ am Beispiel Sulfat 
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Abbildung 8.1.5: SISIM Eingabemaske „Messwerte / Funktionaler Eintrag“ am Beispiel 
des Sulfats 
Liegen keine spezifischen Angaben zu den Schadstoffen vor, übernimmt SISIM aus 
einer Datenbank standardisierte chemisch-physikalische Eigenschaften des Stoffes. 
Diese können ggf. bei Vorliegen schadstoff- und standortspezifischer Analysen ver-
ändert werden. 
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8.2 Simulationen 
In dem Kapitel  „Simulationen“  werden  die  Ergebnisse  der  Transportprognose  mit 
SISIM für einige ausgewählte Elemente aufgeführt. Schadstoffspezifische Änderun-
gen an den allgemeinen Voreinstellungen (vgl. Kap. 8.1) werden explizit ausgewie-
sen und begründet. 
Es werden i. d. R. je Schadstoff und Referenzmaterial 2 Simulationen durchgeführt. 
Es wird die statistische Auswertung der zusammengeführten Messwerte der GSF 
und des LUA mit EXCEL zu einer Ausgleichsfunktion in SISIM eingesetzt und für die 
ersten 35 cm der Transportstrecke unterhalb der kontaminierten Materialschicht ent-
sprechend 1,15 cm GOK (vgl. Abb. 8.1.2) simuliert. Die Eingrenzung der Simulation 
auf die geringe Transportstrecke, die der 2. Saugkerzenebene (SKE) entspricht, liegt 
darin begründet, dass für diese Tiefe das umfangreichste Datenmaterial zur Verfü-
gung gestellt wurde. Trotz der Einschränkung auf eine geringe Transportstrecke 
konnte aufgrund des begrenzten Zeitrahmens der Lysimeteruntersuchungen im 
Rahmen des Forschungsverbundes „Sickerwasserprognose“ für viele Schadstoffe 
insbesondere für Schwermetalle kein eindeutiges Konzentrationssignal in Höhe der 
2. Saugkerzenebene gemessen werden, das auf das Referenzmaterial zurückzufüh-
ren war. Die Simulationen mit SISIM bestätigen die Vermutung, dass die Schwerme-
talle im Boden retardiert wurden und erst mit einer wesentlichen Zeitverzögerung von 
z. T. mehreren Jahrzehnten mit einem Konzentrationsanstieg nach einer Trans-
portstrecke von 35 cm zu rechnen ist. Davon ausgeschlossen sind vereinzelte Effek-
te, wie beispielsweise verfrühte Konzentrationsdurchbrüche aufgrund präferenzieller 
Fließwege oder partikelgetragenem Transport, die durch die Standard-Simulation mit 
SISIM, das den durchschnittlichen Konzentrationsverlauf in der ungesättigten Bo-
denzone simuliert, nicht wiedergegeben werden. Liegen an einem konkreten Stand-
ort Erkenntnisse vor, die für das Auftreten von präferenziellen Fließwegen resp. Par-
tikeltransport sprechen, können diese in SISIM gesondert über die Vorgabe präfe-
renzieller Fließwege berücksichtigt werden (vgl. Kap. 6.3.2).  
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Neben den von EXCEL generierten Ausgleichsfunktionen wird ferner der in Kapitel 5 
beschriebene Bewertungsansatz einer standardisierten Quellstärke zur Anwendung 
gebracht, der ebenfalls mit SISIM simuliert und mit dem EXCEL-Ansatz verglichen 
wird. 
In den Abbildungen zur Darstellung der Simulationsergebnisse werden z. T. die Er-
gebnisse des Vergleichslysimeters zur Berücksichtigung der Hintergrundbelastung 
integriert. Diese Darstellungsform ist erforderlich, sofern der von SISIM prognostizier-
te Konzentrationsverlauf nicht deutlich größer ist als die von der Hintergrundbelas-
tung im Vergleichslysimeter hervorgerufenen Messwerte. Die Simulation mit SISIM 
erfasst ausschließlich den Schadstoffanteil, der durch das Referenzmaterial über die 
Definition einer funktionalen Quellstärke in den Boden eingetragen wird. Eine Vorbe-
lastung des Bodens wird nicht in die Simulation einbezogen. Die Messungen im 
Transportlysimeter der 2. Saugkerzenebene erfassen jedoch die überlagerten Kon-
zentrationsverläufe aus Quellstärke und Hintergrundbelastung, so dass für einen be-
lastbaren Vergleich der SISIM-Simulation mit den Messwerten aus den Transportly-
simetern die Hintergrundbelastung berücksichtigt werden muss. Die Summe der 
Konzentrationsverläufe aus der Hintergrundbelastung, ermittelt im Vergleichslysime-
ter VL, und dem Ergebnis der SISIM-Simulation ist in den Abbildungen zur Trans-
portprognose, in denen die Hintergrundbelastung nicht vernachlässigbar ist, als 
„Summe“ gekennzeichnet gesondert dargestellt. 
Die Vorgabe einer funktionalen Quellstärke in SISIM basiert, wie zuvor beschrieben, 
auf der statistischen Auswertung der Messwerte der GSF und des LUA zur Be-
schreibung des Quellstärkesignals. Diese Werte weichen teilweise sehr deutlich von 
einander ab, obwohl durch die Homogenisierung des Referenzmaterials (vgl. Kap. 
8.1) zu erwarten wäre, dass sich ein vergleichbares Datenfeld an den unterschiedli-
chen Standorten einstellt. Daraus kann abgeleitet werden, dass auch das Referenz-
material, das in Jülich in den Transportlysimetern zur Anwendung kam und nicht ex-
plizit auf dessen Auslaugverhalten untersucht wurde, lediglich ein ähnliches Quell-
stärkesignal gegenüber den Materialien der GSF und des LUA aufweist. Vor diesem 
Hintergrund ist der Ansatz einer funktionalen Quellstärke in SISIM, die die gegebe-
nen Datenfelder im Mittel ausreichend gut charakterisiert, dennoch mit der Unsicher-
heit versehen, dass das Material in Jülich anders auf die natürliche Beregnung rea-
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giert. Diese Variabilität ist insbesondere dort zu vermuten, wo die Daten der GSF und 
des LUA deutlich voneinander abweichen. Für die Transportsimulation mit SISIM be-
deutet das, dass das Simulationsergebnis einen Ausschnitt aus einer Ergebnisband-
breite darstellt, die durch die Heterogenität des Referenzmaterials bestimmt wird. 
Trotz dieser Unsicherheit stimmen die SISIM-Simulationen z. T. gut mit den Mess-
werten aus den Transportlysimetern überein, was darauf hindeutet, dass die Hetero-
genität des Referenzmaterials eng begrenzt ist, was insbesondere auf höhere Belas-
tungen zutrifft (Bauschutt mit hoher Sulfat-Belastung: Bestimmtheitsmaß = 0,873; 
Müllverbrennungsasche mit hoher Chlorid-Belastung: 0,9109). Auch ist davon aus-
zugehen, dass der Stofftransport durch die ungesättigte Bodenzone vergleichmäßi-
gend auf den Konzentrationsverlauf wirkt und somit vereinzelte Schwankungen im 
Eingangssignal abpuffert. 
Es finden sich jedoch auch Ausreißer mit Bestimmtheitsmaßen kleiner 0,1 (z. B. Kup-
fer - Boden), die keine eindeutige Charakterisierung der materialspezifischen Quell-
stärke insbesondere in der Extrapolation in die Zukunft erlauben und somit nur unter 
Vorbehalt auf das Referenzmaterial in Jülich übertragbar sind. 
Aus dieser Unsicherheit heraus leitet sich der Ansatz von SISIM ab, den ersten und 
in der Regel wesentlichen Konzentrationsanstieg bis hin zum Konzentrationsmaxi-
mum zu simulieren und den weiteren Verlauf zu vernachlässigen. Dieser Überlegung 
liegt zu Grunde, dass zwar auch über den Simulationszeitraum von SISIM hinaus 
beispielsweise durch jahreszeitliche Schwankungen erneut Konzentrationsanstiege 
in der ungesättigten Bodenzone zu erwarten sind, diese jedoch mit großer Wahr-
scheinlichkeit in Bezug auf das zu erwartende Konzentrationsmaximum geringer aus-
fallen werden, da die Quelle zu diesem späteren Zeitpunkt bereits teilweise ausge-
laugt ist. Vor diesem Hintergrund ist das Auftreten des ersten und i. d. R. höchsten 
Konzentrationsmaximums für die Simulation des Schadstofftransportes durch die 
ungesättigte Bodenzone entscheidend. 
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8.2.1 Bromid-Tracer 
Auf die 4 Transportlysimeter „Bauschutt“, „Boden“, „Müllverbrennungsasche“ und 
„Vergleichslysimeter“ wurden nach der Entnahme der obersten natürlichen Boden-
schicht bis zu einer Tiefe von 0,80 m der Wassertracer „Bromid“ appliziert (PÜTZ 
2002). Anschließend wurden das Referenzmaterial mit einer Mächtigkeit von ca. 0,5 
m und eine Quarzkiesschicht mit einer Mächtigkeit von ca. 0,3 m aufgetragen. 
Für die Ermittlung der anzusetzenden Quellstärke, muss die dem Applikationsbericht 
von PÜTZ (2002) zu entnehmende Bromidaufgabe von 20 g Bromid je Lysimeter zu-
vor in eine geeignete funktionale Quellstärke überführt werden. Berücksichtigt man 
den angesetzten Applikationsverlust von 5 % (PÜTZ 2002), ist eine Menge von 9,5 g 
pro Quadratmeter in der Simulation anzusetzen. Bei einer durchschnittlichen Grund-
wasserneubildungsrate von 1,9 l/(m²⋅d) entspricht eine Konzentration von 5 g/l bei 
einer Eintragsdauer von einem Tag (geringst mögliche Eintragsdauer) der anzuset-
zenden Fracht. 
1,9 l/(m²⋅d) ⋅ 5 (g/l) ⋅ 1 (d) = 9,5 (g/m²) 
Die Definition der Quellstärke in SISIM für Bromid wird demnach durch die Vorgabe 
eines konstanten Eintrages über einen Tag mit einer Konzentration von 5 g/l reali-
siert. 
Transport 
Die Konzentrationsverläufe des Bromids in den Lysimetern sowie die Simulation des 
Bromid-Transportes in der zweiten Saugkerzenebene (1,15 m unter GOK resp. 0,35 
m im natürlichen Boden) sind in den Abbildungen 8.2.1 bis 8.2.3 dargestellt. Der 
Bromid-Transport wird nach dieser geringen Transportstrecke im Wesentlichen von 
dem Einfluss der Dispersion und u. U. von präferenziellen Fließwegen beeinflusst. 
Überraschend sind die z. T. deutlichen Schwankungen des Konzentrations-
maximums trotz „identischer“ Versuchsbedingungen, die annähernd um einen Faktor 
2 (Referenzlysimeter „Bauschutt“ und „Boden“) variieren. Das Ergebnis verdeutlicht 
die Schwierigkeiten der Simulation eines Konzentrationsverlaufes, die sich auch in 
den folgenden Kapiteln ergeben. Bereits leichte Unterschiede im Bodenaufbau oder - 
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ausgenommen der Tracerversuch - in der Quellstärke führen zu z. T. deutlichen 
Variationen im Transportgeschehen in der ungesättigten Bodenzone. Zur 
Verdeutlichung dieses Sachverhaltes wurde der sensitive Einflussparameter 
„Dispersion“ in der Arbeitsversion von SISIM leicht variiert und die veränderten 
Simulationen in den Abbildungen 8.2.2 und 8.2.3 den Messwerten aus Jülich 
gegenübergestellt. 
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Abbildung 8.2.1: Darstellung der Transportdaten für Bromid (Br) der zweiten Saugker-
zenebene: Transport-Lysimeter „Vergleichslysimeter“ (VL); „Bauschutt“ 
(BS); „Müllverbrennungsasche“ (MV); „Boden“ (BO); SISIM-Simulation 
(Dispersion: Standard) 
Eine weitergehende Anpassung der Dispersion ermöglicht die annähernd exakte 
Abbildung der gemessenen Konzentrationsverläufe der unterschiedlichen Lysimeter, 
ist jedoch vor dem Hintergrund der Durchführung einer Simulation zur Prognose des 
zu erwartenden Konzentrationsverlaufes nicht zielführend. Aus diesem Grund wird 
die Dispersion in SISIM als Standardparameter fixiert, was die 
Steuerungsmöglichkeiten der zu simulierndenen Konzentrationskurve einschränkt, 
die Simulation jedoch praktikabler macht. 
Br / VL 
Br / BS 
Br / MV 
Br / BO 
Br /SISIM 
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Abbildung 8.2.2: Darstellung der Transportdaten für Bromid (Br) der zweiten Saugker-
zenebene: Transport-Lysimeter „Vergleichslysimeter“ (VL); „Bauschutt“ 
(BS); „Müllverbrennungsasche“ (MV); „Boden“ (BO); SISIM-Simulation 
(Dispersion: Verringerung gegenüber Standard) 
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Abbildung 8.2.3: Darstellung der Transportdaten für Bromid (Br) der zweiten Saugker-
zenebene: Transport-Lysimeter „Vergleichslysimeter“ (VL); „Bauschutt“ 
(BS); „Müllverbrennungsasche“ (MV); „Boden“ (BO); SISIM-Simulation 
(Dispersion: Erhöhung gegenüber Standard) 
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Br / MV 
Br / BO 
Br /SISIM 
Br / VL 
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Br / BO 
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 8.2.2 Sulfat 
258 8. Anwendungsbeispiele 
8.2.2 Sulfat 
Wahrend für den Bromid-Tracer die Quellstärke aus einem einmaligen Eintrag abge-
leitet wurde (vgl. Kap. 8.2.1), liegt für Sulfat eine Messreihe als Funktion der Zeit vor 
(vgl. Kap. 5.3.3). 
Die Daten des LUA und des GSF stimmen in ihren exponentiell abnehmenden Ver-
läufen gut überein. Lediglich die Anfangskonzentrationen der GSF-Daten liegen ge-
ringfügig höher als die LUA-Daten (ca. 20 %), fallen dann aber schnell auf das Ni-
veau der LUA-Daten ab. Die, von einem idealen, exponentiellen Verlauf, abweichen-
de Phase der LUA-Daten zwischen ca. 200 und 350 Tagen ist als gering einzustufen. 
Insgesamt repräsentiert die Quellstärkenfunktion (vgl. Abb. 8.2.4) mit einem Be-
stimmtheitsmaß von 0,873 das Referenzmaterial „Bauschutt“ sehr gut. Zusätzlich zu 
der von EXCEL generierten Ausgleichsfunktion der standardisierte Ansatz entspre-
chend der Systematik in Kapitel 5 in Abbildung 8.2.4 dargestellt. 
 
0
500
1000
1500
2000
2500
0 100 200 300 400 500 600 700 800
Tage
m
g/
l
 
Abbildung 8.2.4: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für Sulfat / Bauschutt inkl. 
Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß (R²) sowie stan-
dardisierte Quellstärke. (Eliminierung von 2 Datenpunkten bei 350 Tagen / 
87,6 mg/l und 378 Tagen / 6,03 mg/l für die Bestimmung der Regressionsgera-
den) 
LUA 
GSF
1775,2 ⋅ e-0,0039x 
R² = 0,873
standardisiert: 
2000 ⋅ e-0,00288x 
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Der Konzentrationsverlauf des Vergleichslysimeters (VL) ist im Vergleich zu den in 
der 2. Saugkerzenebene (SKE) des Transportlysimeters Bauschutt (TL/BS) gemes-
senen Konzentrationen vernachlässigbar, so dass die SISIM-Simulation annähernd 
mit dem Summen-Verlauf aus SISIM und VL übereinstimmt. Der Vergleich der Sum-
menkurve mit den Transportlysimeter „Bauschutt“-(TL/BS)-Daten zeigt eine gute Ü-
bereinstimmung in Bezug auf den zeitlichen Verlauf der Konzentrationsfront sowie 
auf das zu erwartende Konzentrationsmaximum am Ort der Messung (2. SKE). Die 
leichte Unterschätzung der maximalen Konzentration ist auf die, trotz des hohen Be-
stimmtheitsmaßes, vorhandene Streubreite des Datenmaterials zurückzuführen. 
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Abbildung 8.2.5: Darstellung der Transportdaten für Sulfat / Bauschutt (BS): Transport-
Lysimeter (TL/BS); Vergleichslysimeter (VL); SISIM-Simulation; Summe 
aus SISIM-Simulation und VL 
Zusätzlich zu der auf realen Messwerten basierenden Quellstärke wurde die Trans-
portprognose für Sulfat / Bauschutt unter Ansatz der standardisierten funktionalen 
Quellstärke (vgl. Kap. 5.1.2) durchgeführt. Das Ergebnis, dargestellt in Abbildung 
8.2.6, führt zu einer sehr guten Übereinstimmung mit den Messwerten aus Jülich 
hinsichtlich der maximalen Konzentration. Auch der zeitliche Verlauf wird, wie bereits 
in Abbildung 8.2.5, sehr gut wiedergegeben. Lediglich der weitere Konzentrationsver-
lauf nach dem Auftreten der maximalen Konzentration liegt tendenziell über dem 
gemessen Verlauf, was möglicherweise auf den Konzentrationsabfall bei ca. 330 Ta-
TL/BS 
VL 
SISIM 
Summe 
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gen zurückzuführen ist (vgl. Abb. 8.2.4), der in dieser Genauigkeit durch die standar-
disierte Quellstärke nicht wiedergegeben wird. 
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Abbildung 8.2.6: Darstellung der Transportdaten für Sulfat / Bauschutt (BS) standardi-
siert: Transport-Lysimeter (TL/BS); Vergleichslysimeter (VL); SISIM-
Simulation; Summe aus SISIM-Simulation und VL 
Die EXCEL-generierte exponentielle Quellstärkenfunktion für das Referenzmaterial 
„Boden“ mit einem Bestimmtheitsmaß von lediglich 0,0814 bietet keine ausreichende 
Sicherheit für eine aussagekräftige Transportsimulation. Dennoch wird die von EX-
CEL generierte durchschnittliche Quellstärkenfunktion für die Transportprognose an-
gesetzt, um die Auswirkungen eines inhomogenen Datenfeldes auf den realen 
Transportprozess im Vergleich zu dem Ansatz eines ausgleichenden, durchschnittli-
chen Konzentrationsverlaufes abzuschätzen (vgl. Abb. 8.2.7). Auf einem vergleichba-
ren durchschnittlichen Konzentrationsniveau liegt die standardisierte Quellstärke, die 
bei einer höheren Startkonzentration C0 beginnend schneller abfällt als die EXCEL-
Funktion. 
TL/BS 
VL 
SISIM 
Summe 
 8.2.2 Sulfat 
 8. Anwendungsbeispiele 261 
 
0
100
200
300
400
500
600
700
800
0 100 200 300 400 500 600 700 800
Tage
m
g/
l
 
Abbildung 8.2.7: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für Sulfat / Boden inkl. Trend-
linie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß (R²) sowie standardi-
sierte Quellstärke 
Der Vergleich der SISIM-Simulation mit den Messwerten der 2. SKE weist eine Un-
terschätzung des realen Konzentrationsverlaufes durch SISIM auf. Dabei ist zu be-
rücksichtigen, dass SISIM ausschließlich den Schadstoffanteil simuliert, der durch 
die Quellstärke in den Boden eingetragen wird. Für einen belastbaren Vergleich der 
Messwerte mit der SISIM-Simulation muss zusätzlich die Hintergrundbelastung be-
rücksichtigt werden, die in die Summe aus den Daten des Vergleichslysimeters VL 
und der SISIM-Simulation einfließt (vgl. Abb. 8.2.8). Die beiden Konzentrationsver-
läufe aus Summenbildung (VL und SISIM) und Messwerten stimmen hinsichtlich des 
zeitlichen Verlaufes als auch der maximalen Sickerwasserkonzentration der 2. SKE 
gut überein, so dass die SISIM-Simulation als hinreichend korrekt gewertet werden 
kann unter dem Vorbehalt, dass die Hintergrundbelastung in die Bewertung einbezo-
gen wird. 
LUA 
GSF
159,76 ⋅ e-0,0009x 
R² = 0,0814 
standardisiert: 
231 ⋅ e-0,00288x 
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Abbildung 8.2.8: Darstellung der Transportdaten für Sulfat / Boden (BO): Transport-
Lysimeter (TL/BO); Vergleichslysimeter (VL); SISIM-Simulation; Summe 
aus SISIM-Simulation und VL 
Das Simulationsergebnis in Abbildung 8.2.8 stimmt im Wesentlichen mit Abbildung 
8.2.9 überein, die den simulierten Konzentrationsverlauf unter Ansatz der standardi-
sierten Quellstärke entsprechend der Systematik aus Kapitel 5 darstellt. 
Das Datenmaterial zur Quellstärke „Sulfat – Müllverbrennungsasche“ wird bei einem 
Bestimmtheitsmaß von R² = 0,5948 ausreichend gut beschrieben (vgl. Abb. 8.2.10). 
Der Einfluss der Schwankungen insbesondere in einem Zeitfenster von ca. 200 bis 
400 Tagen auf das Simulationsergebnis wurde bereits im Rahmen des Kapitels 5.3.4 
näher untersucht (vgl. Abb. 5.3.8) und als vernachlässigbar in seiner Wirkung auf die 
maximale Konzentration am Ort der Beurteilung (2. SKE) identifiziert. Entsprechend 
Abbildung 8.2.7 ist auch für das Referenzmaterial „Müllverbrennungsasche“ der stan-
dardisierte Ansatz aus Kapitel 5 in Abbildung 8.2.10 dargestellt. 
 
TL/BO 
VL 
SISIM 
Summe 
 8.2.2 Sulfat 
 8. Anwendungsbeispiele 263 
0
50
100
150
200
250
0 50 100 150 200 250 300 350 400 450 500
Tage
m
g/
l
 
Abbildung 8.2.9: Darstellung der Transportdaten für Sulfat / Boden (BO) standardisiert: 
Transport-Lysimeter (TL/BO); Vergleichslysimeter (VL); SISIM-
Simulation; Summe aus SISIM-Simulation und VL 
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Abbildung 8.2.10: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für Sulfat / Müllverbren-
nungsasche inkl. Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß 
(R²) sowie standardisierte Quellstärke 
 
LUA 
GSF
750,39 ⋅ e-0,0015x 
R² = 0,5948 
TL/BO 
VL 
SISIM 
Summe 
standardisiert: 
816 ⋅ e-0,00288x 
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Während der zeitliche Verlauf des Anstiegs des Konzentrationsverlaufes sowie das 
Konzentrationsmaximum durch die Simulation der von EXCEL generierten Quellstär-
ke gut abgebildet werden, liegen die SISIM-Simulationsdaten im Bereich nachlas-
sender Konzentrationen z. T. deutlich über den gemessenen Daten des Transportly-
simeters. Wie bereits am Beispiel der Sulfat-Transportsimulation für das Referenz-
material „Boden“ (vgl. Abb. 8.2.7) aufgezeigt, wird der reale Konzentrationsverlauf 
der Quellstärke durch die in der Simulation zur Anwendung kommenden Ausgleichs-
funktionen nicht exakt wiedergegeben. So wird beispielsweise der gemessene Kon-
zentrationsabfall zwischen ca. 250 und 400 Tagen durch die Ausgleichsfunktion der-
art vergleichmäßigt, dass die darauf basierende Transportprognose die Auswirkun-
gen des deutlichen Konzentrationsabfalls nicht erfasst und folglich den realen Kon-
zentrationsverlauf überschätzt. Der Einfluss auf die maximale Konzentration am Ort 
der Beurteilung als wesentliche Vergleichsgröße der Sickerwasserprognose bleibt 
davon unberücksichtigt, wie in Kapitel 5.3.4 (vgl. Abb. 5.3.8) gezeigt werden konnte. 
0
100
200
300
400
500
600
700
800
0 50 100 150 200 250 300 350 400 450 500
Tage
m
g/
l
 
Abbildung 8.2.11: Darstellung der Transportdaten für Sulfat / Müllverbrennungsasche 
(MV): Transport-Lysimeter (TL/MV); Vergleichslysimeter (VL); SISIM-
Simulation; Summe aus SISIM-Simulation und VL 
TL/MV 
VL 
SISIM 
Summe 
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Abbildung 8.2.12: Darstellung der Transportdaten für Sulfat / Müllverbrennungsasche 
(MV) standardisiert: Transport-Lysimeter (TL/MV); Vergleichslysimeter 
(VL); SISIM-Simulation; Summe aus SISIM-Simulation und VL 
 
TL/MV 
VL 
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8.2.3 Chlorid 
Das Programm EXCEL ermittelt für das Datenmaterial aus LUA- und GSF-Daten für 
das Referenzmaterial „Bauschutt“ eine Trendlinie, die bei einer Anfangskonzentration 
von 119,55 mg/l das Datenmaterial der GSF ab einem Zeitpunkt von ca. 100 Tagen 
überschätzt, während die Daten des LUA tendenziell leicht unterschätzt werden (vgl. 
Abb. 8.2.13). Die standardisierte Quellstärke setzt bei einer geringfügig höheren 
Startkonzentration von C0 = 137,1 (235,25) mg/l an, fällt dann schnell auf ein Kon-
zentrationsniveau ab, das sowohl die EXCEL-Funktion als auch die Messwerte un-
terschreitet. 
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Abbildung 8.2.13: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für Chlorid / Bauschutt inkl. 
Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß (R²) sowie stan-
dardisierte Quellstärke 
Die Transportprognose unter Ansatz der EXCEL-Quelltermfunktion führt trotz der in 
Abbildung 8.2.13 dokumentierten Abweichung der Ausgleichsfunktion von den 
Messwerten zu einer sehr guten Übereinstimmung der Messwerte mit dem SISIM-
Konzentrationsverlauf (vgl. Abb. 8.2.14). Die Höhe des Konzentrationsmaximums 
wird sehr gut wiedergegeben und auch der Zeitpunkt des Auftretens der maximalen 
Konzentration wird korrekt wiedergegeben. Lediglich der weitere Konzentrationsver-
LUA 
GSF 
119,55 ⋅ e-0,0044x
R² = 0,5661
standardisiert: 
137,1⋅ e-0,01242x 
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lauf ab einem Zeitpunkt von ca. 170 Tagen wird von der SISIM-Kurve moderat über-
schätzt.  
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Abbildung 8.2.14: Darstellung der Transportdaten für Chlorid / Bauschutt (BS): Trans-
port-Lysimeter (TL/BS); Vergleichslysimeter (VL); SISIM-Simulation; 
Summe aus SISIM-Simulation und VL 
Auch der Ansatz der standardisierten Quellstärke führt trotz einer deutlichen Abwei-
chung von der EXCEL-Funktion (vgl. Abb. 8.2.13) zu einer guten Übereinstimmung 
des simulierten Konzentrationsverlaufes mit den Messwerten aus Jülich (vgl. Abb. 
8.2.15). Auch der schnellere Konzentrationsabfall nach Auftreten des Konzentrati-
onsmaximums bei ca. 150 Tagen wird durch die SISIM-Simulation korrekt wiederge-
geben. Die weitere Entwicklung des realen Konzentrationsverlaufes weicht ab einem 
Zeitpunkt von ca. 250 Tagen auf einem geringen Konzentrationsniveau um ca. 40 
mg/l von der Simulation ab. Diese Entwicklung ist auf Schwankungen in der realen 
Quellstärke zurückzuführen, die jedoch aufgrund des geringen Konzentrationsni-
veaus vernachlässigt werden können (vgl. Kap. 5.4.4). 
Der Ansatz der real gemessenen Quellstärke, die gegenüber der EXCEL- als auch 
der standardisierten Quellstärke insbesondere in der Startkonzentration C0 höher 
angesiedelt ist, würde zu einer höheren maximalen Konzentration am Ort der Beur-
teilung führen und somit von dem gemessenen Konzentrationsverlauf in einer Tiefe 
von 35 cm abweichen. Das eine geringere Quellstärke dennoch in der Simulation mit 
TL/BS 
VL 
SISIM 
Summe 
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SISIM zu einer Übereinstimmung mit den Messwerten führt, liegt wie bereits des Öf-
teren erwähnt in der Intention von SISIM, die Transportprognose unter reasonable-
worst-case-Annahmen durchzuführen. Vor diesem Hintergrund ist es ein Qualitäts-
merkmal, wenn die „korrekte“ gemessene Quellstärke bei Eingabe in SISIM zu einer 
Überschätzung der realen Situation führt. Durch den SISIM-Ansatz werden von vorne 
herein Schwankungsbreiten ausreichend berücksichtigt, die insbesondere auch 
durch eine in der Praxis häufig anzutreffende ungenügende Datengrundlage begrün-
det sind. 
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Abbildung 8.2.15: Darstellung der Transportdaten für Chlorid / Bauschutt (BS) standar-
disiert: Transport-Lysimeter (TL/BS); Vergleichslysimeter (VL); SISIM-
Simulation; Summe aus SISIM-Simulation und VL 
Das Datenmaterial der Quellstärke „Chlorid / Boden“ weist gegenüber dem Refe-
renzmaterial „Bauschutt“ deutlich geringere Konzentrationen auf, die sich im Bereich 
natürlicher Hintergrundkonzentrationen (2 bis 40 mg/l; SCHEFFER 2002) bewegen 
(vgl. Abb. 8.2.16). Aufgrund der geringen Quellstärke im Bereich natürlicher Hinter-
grundkonzentrationen erweist sich eine Transportsimulation als schwierig. Dieses 
wird durch den Vergleich der Messwerte des Transportlysimeters Boden (TL/BO) mit 
dem Vergleichslysimeter (VL) in Abbildung 8.2.17 verdeutlicht. Dort stellt sich der 
Konzentrationsverlauf des TL/BO nicht signifikant höher dar, als der Verlauf im 
Vergleichslysimeter (VL), d. h. es kann nicht mit hinreichender Sicherheit ausge-
TL/BS 
VL 
SISIM 
Summe 
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schlossen werden, dass die Messwerte des TL/BO ausschließlich auf Hintergrundef-
fekte zurückzuführen sind, wobei es nicht nachvollziehbar ist, warum der Boden nach 
Einbringen in den Lysimeter einen deutlichen Chlorid-Austrag aufweist. 
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Abbildung 8.2.16: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für Chlorid / Boden inkl. 
Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß (R²) sowie stan-
dardisierte Quellstärke 
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Abbildung 8.2.17: Darstellung der Transportdaten für Chlorid / Boden (BO): Transport-
Lysimeter (TL/BO); Vergleichslysimeter (VL); SISIM-Simulation; Summe 
aus SISIM-Simulation und VL 
LUA 
GSF
9,06⋅ e-0,0016x 
R² = 0,1954 
TL/BO 
VL 
SISIM 
Summe 
standardisiert: 
104,1⋅ e-0,01242x 
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In Abbildung 8.2.17 ist kein weiterer Konzentrationsanstieg zu verzeichnen, wie er 
sich beispielsweise bei den Referenzmaterialien „Bauschutt“ und „Müllverbrennungs-
asche“ einstellt. Trotz der geringen Quellstärke müsste der Konzentrationsverlauf 
unter standardisierten Bedingungen nach einem Zeitraum von spätestens 100 Tagen 
leicht ansteigen, was sich jedoch in den Messwerten des Lysimeters „Boden“ nicht 
widerspiegelt. 
Die Simulation unter Ansatz der standardisierten Quellstärke weicht noch deutlicher 
sowohl von der EXCEL-Funktion als auch von den Messwerten der GSF und des 
LUA ab (vgl. Abb. 8.2.18).  
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Abbildung 8.2.18: Darstellung der Transportdaten für Chlorid / Boden (BO) standardi-
siert: Transport-Lysimeter (TL/BO); Vergleichslysimeter (VL); SISIM-
Simulation; Summe aus SISIM-Simulation und VL 
Der Konzentrationseintrag wird drastisch mit einem Faktor von ca. 5 zu Beginn der 
Messreihe überschätzt, so dass die Funktion als ungeeignet erscheint, die reale Ge-
fahrensituation für das Grundwasser zu prognostizieren. Dabei ist zu berücksichti-
gen, dass insbesondere bei geringen Chloridkonzentrationen die Ausgleichsfunktion 
zur Ableitung eines W/F*Start-Wertes aus einem S4-Elutionsversuch eine verhältnis-
mäßig hohe Unsicherheit aufweist (vgl. Kap. 5.4.4). Gerade dieser Konzentrationsbe-
reich weist jedoch ein geringes resp. ein vernachlässigbares Gefährdungspotenzial 
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für das Grundwasser auf, so dass das hohe Unsicherheitsniveau in der Transport-
prognose bei geringen Chloridkonzentrationen keine weitere Relevanz besitzt. 
Die höchste Chlorid-Quelle der Referenzmaterialien weist die Müllverbrennungs-
asche auf. Mit knapp 6 g/l Chlorid als Startkonzentration der Ausgleichsfunktion, die 
mit einem Bestimmtheitsmaß von R² = 0,9109 als repräsentativ charakterisiert wer-
den kann, liegt das Konzentrationsniveau der Ausgleichsfunktion um einen Faktor 
von knapp 50 über dem des Bauschuttmaterials. Das hohe Bestimmtheitsmaß sowie 
die Tatsache, dass der auf dem S4-Versuch basierende standardisierte Ansatz, der 
ebenfalls in Abbildung 8.2.19 dargestellt ist, der EXCEL-Funktion sehr ähnlich ist, 
was wiederum ein homogenes Verhalten zwischen Laborversuch und Lysimetermes-
sungen vermuten lässt, lassen ein eindeutiges Simulationsergebnis erwarten, das 
weitgehend von statistischen Unsicherheiten unberührt ist. 
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Abbildung 8.2.19: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für Chlorid / Müllverbren-
nungsasche inkl. Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß 
(R²) sowie standardisierte Quellstärke 
Der Vergleich der SISIM-Simulation der EXCEL-Funktion (vgl. Abb. 8.2.20) wie auch 
das Simulationsergebnis für die standardisierte Quellstärke (vgl. Abb. 8.2.21) stim-
men sehr gut mit den Messwerten aus Jülich überein. Sowohl das Konzentrations-
maximum als auch der zeitliche Verlauf der Konzentrationskurve in einer Bodentiefe 
von 35 cm werden ausreichend gut wiedergegeben und erlauben eine eindeutige 
LUA 
GSF
5804 ⋅ e-0,0085x
R² = 0,9109
standardisiert: 
5312⋅ e-0,01242x 
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Aussage hinsichtlich des Gefährdungspotenzials des Referenzmaterials „Müll-
verbrennungsasche“ für das Grundwasser. 
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Abbildung 8.2.20: Darstellung der Transportdaten für Chlorid / Müllverbrennungsasche 
(MV): Transport-Lysimeter (TL/MV); SISIM-Simulation (Vergleichslysi-
meter VL vernachlässigt) 
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Abbildung 8.2.21: Darstellung der Transportdaten für Chlorid / Müllverbrennungsasche 
(MV) standardisiert: Transport-Lysimeter (TL/MV); SISIM-Simulation 
(Vergleichslysimeter VL vernachlässigt) 
 
TL/MV 
SISIM 
TL/MV 
SISIM 
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8.2.4 Ionentransport 
Anhand der Simulationen des Sulfat- und des Chloridtransportes auch unter Anwen-
dung des standardisierten Bewertungsansatzes konnte die grundsätzliche Eignung 
von SISIM zur Simulation des Schadstofftransportes in der ungesättigten Bodenzone 
gezeigt werden. Es muss jedoch darauf hingewiesen werden, dass jeder Bewer-
tungsansatz zur Prognose der maximalen Konzentration am Ort der Beurteilung nicht 
ohne weiteres auf jeden Standort resp. Schadensfall übertragen werden kann. 
Die Simulation des sehr schwach gebundenen und daher leicht auswaschbaren Nat-
riums (SCHEFFER 2002), das in seinem Auslaugverhalten ungefähr mit dem des Chlo-
rids zu vergleichen ist (hohe Anfangskonzentration; steiler Konzentrationsabfall), 
würde unter Ansatz einer adäquaten, den Anfangseffekt erhöhter Konzentrationen 
berücksichtigenden, standardisierten Quellstärke die reale maximale Konzentration 
der 2. Saugkerzenebene deutlich überschätzen (ohne Transportdarstellung). Erst der 
weitere Konzentrationsverlauf in der Quelle, der mit zunehmender Messdauer eine 
Abflachung der funktionalen Quellstärke und damit eine Unterschätzung der Start-
konzentrationen bewirkt (vgl. Abb. 8.2.22; Abb. 8.2.26; Abb. 8.2.28), führt in der Si-
mulation mit SISIM zu Ergebnissen, die trotz einer weiterhin bestehenden Über-
schätzung des realen Konzentrationsverlaufes zumindest annähernd die Größenord-
nung der Messergebnisse wiedergeben (vgl. Abb. 8.2.23; Abb. 8.2.27; Abb. 8.2.29). 
Dieses nach den guten Übereinstimmungen in den Simulationen von Sulfat und 
Chlorid unerwartete Ergebnis deutet auf einen bisher unberücksichtigten Effekt hin, 
der eine einfache Übertragung des standardisierten Ansatzes auf Natrium verhindert. 
Als Erklärung für den Natrium-Konzentrationsverlauf muss das Verhalten des Ions 
unter Anwesenheit weiterer Konkurrenzionen wie beispielsweise Calcium und Mag-
nesium sowie unter besonderer Berücksichtigung der erhöhten Leitfähigkeit der Re-
ferenzmaterialien „Bauschutt“ (vgl. Abb. 8.2.24) und „Müllverbrennungsasche“ (vgl. 
Abb. 8.2.25) betrachtet werden. 
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Abbildung 8.2.22: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für Natrium / Bauschutt inkl. 
Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß (R²) 
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Abbildung 8.2.23: Darstellung der Transportdaten für Natrium / Bauschutt (BS): Trans-
port-Lysimeter (TL/BS); Vergleichslysimeter (VL); SISIM-Simulation; 
Summe aus SISIM-Simulation und VL 
 
LUA 
GSF
243,63 ⋅ e-0,003x 
R² = 0,3541 
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Abbildung 8.2.24: Leitfähigkeit im Referenzmaterial „Bauschutt“ 
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Abbildung 8.2.25: Leitfähigkeit im Referenzmaterial „Müllverbrennungsasche“ 
Mit steigender Salzkonzentration werden verstärkt einwertige Kationen, vor allem 
Na+, an den vorhandenen Austauscherplätzen gebunden (SCHEFFER 2002). Mehr-
wertige Kationen, wie z. B. Ca2+ werden dagegen ausgetauscht und gehen vermehrt 
in Lösung, was in diesem konkreten Fall dazu geführt hat, dass die Messwerte für 
Calcium in der Quelle sowohl für die Müllverbrennungsasche als auch für den Bau-
LUA 
GSF
LUA 
GSF
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schutt nach der Transportstrecke in Höhe der 2. Saugkerzenebene z. T. deutlich ü-
berschritten wurden (max. Calciumkonzentration MVQuelle: 453 mg/l; max. Calcium-
konzentration MVTransport: 1728 mg/l), was auf eine Mobilisierung eines bereits vor-
handen Calciumreservoirs im Boden hindeutet (vgl. Abb. 8.2.31). Der mobilisierend 
wirkende Salzeinfluss wird durch die vergleichende Darstellung der Salze „Sulfat“ 
und „Chlorid“ mit den Ionen „Calcium“ und „Magnesium“ in den Abbildungen 8.2.31 
bis 8.2.34 besonders deutlich. 
Nach ca. 200 bis 250 Tagen beginnt das System zu kippen. Der Salzgehalt sinkt ste-
tig und die Selektivität für Ca2+ gegenüber Na+ nimmt wieder zu, was zu einem ra-
santen Konzentrationsgefälle bei Calcium ab ca. 250 Tagen, insbesondere bei dem 
Referenzmaterial „Müllverbrennungsasche, bei dem die Abnahme der Leitfähigkeit 
besonders ausgeprägt ist, führt (vgl. Abb. 8.2.31). Gleichzeitig steigt der Austausch 
von Natrium, das jetzt von den Austauscherplätzen nach und nach wieder in Lösung 
geht. Dieser Effekt bewirkt einen verzögerten Nariumaustrag aus dem Lysimeter, der 
sich besonders deutlich in den Abbildungen zur Darstellung des Transportverhaltens 
des Natriums der Referenzmaterialien „Bauschutt“ (vgl. Abb. 8.2.23) und „Müll-
verbrennungsasche“ (vgl. Abb. 8.2.29) zeigt. Aufgrund der hohen Quellstärke der 
Müllverbrennungsasche, die zu eine Übersättigung des Bodens führt, wird der Effekt 
des verzögerten Austrages um einen frühzeitigen Konzentrationsdurchbruch mit ei-
nem Maximum von ca. 600 mg/l nach ca. 150 Tagen überlagert (vgl. Abb. 8.2.29). 
Dieser verfrühte Natriumaustrag verläuft zeitlich wie erwartet annähernd parallel zu 
dem Konzentrationsverlauf des Chlorids in dem Lysimeter „Müllverbrennungsasche“ 
(vgl. Abb. 8.2.20) und deutet auf die gute Löslichkeit des Natriums hin. 
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Abbildung 8.2.26: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für Natrium / Boden inkl. 
Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß (R²) 
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Abbildung 8.2.27: Darstellung der Transportdaten für Natrium / Boden (BO): Transport-
Lysimeter (TL/BO); Vergleichslysimeter (VL); SISIM-Simulation; Summe 
aus SISIM-Simulation und VL (nicht dargestellt: Messwert 463/249,7) 
 
Die differenzierte Betrachtung des Natrium-Konzentrationsverlaufes in dem 
Transportlysimeter „Müllverbrennungsasche“ verdeutlicht den Einfluss der Konkur-
LUA 
GSF
14,5 ⋅ e-0,0016x 
R² = 0,1799 
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VL 
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renzionen „Calcium“ und „Magnesium“ in Abhängigkeit der Leitfähigkeit. Während ein 
Teil des Natriums aufgrund der hohen Quellstärkenkonzentration und der damit be-
dingten Übersättigung des Bodens ähnlich des Chlorids schnell durch den Boden 
verlagert wird, wird ein anderer Teil des Natriums durch den Einfluss des Chlorids 
auf die Selektivität des Bodens retardiert. Dieser Effekt kann in SISIM durch die Ü-
berlagerung von zwei Quellstärken mit unterschiedlicher Sorptionsneigung nachvoll-
zogen werden (vgl. Abb. 8.2.28 - Quelle - und Abb. 8.2.30 - Transport). Zu diesem 
Zweck wurden die in Abbildung 8.2.28 dargestellten Quellen 1 und 2 getrennt in SI-
SIM simuliert und anschließend addiert. Dieser vereinfachende Ansatz setzt voraus, 
dass sich die Konzentrationsfronten unabhängig voneinander durch den Boden be-
wegen. Durch die überlagerte Simulation kann der Effekt des frühzeitigen Natrium-
durchbruchs (Quelle 2 mit geringer Sorptionsneigung) ebenso abgebildet werden, 
wie auch der weitere gemessene Konzentrationsverlauf (Quelle 1 mit höherer Sorpti-
onsneigung) auf einem Niveau von ca. 200 mg/l. 
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Abbildung 8.2.28: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für Natrium / Müllverbren-
nungsasche inkl. Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß 
(R²); Darstellung der überlagerten Quellstärken 1 und 2 (einzeln: grau 
durchgezogen; in Summe: grau gestrichelt) 
LUA 
GSF
1297,4 ⋅ e-0,0034x 
R² = 0,3637 
Quelle 1: 1700 ⋅ e-0,015x
Quelle 2: 2500 ⋅ e-0,02x 
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Abbildung 8.2.29: Darstellung der Transportdaten für Natrium / Müllverbrennungsasche 
(MV): Transport-Lysimeter (TL/MV); Vergleichslysimeter (VL); SISIM-
Simulation; Summe aus SISIM-Simulation und VL (nicht dargestellt: Mess-
wert 468 d / 1365,5 mg/l) 
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Abbildung 8.2.30: Darstellung der Transportdaten für Natrium / Müllverbrennungsasche 
(MV) modifiziert: Transport-Lysimeter (TL/MV); Vergleichslysimeter 
(VL); SISIM-Simulation I + II; Summe aus SISIM-Simulationen und VL 
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VL 
SISIM 
Summe 
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Abbildung 8.2.31: Gegenüberstellung der Transportdaten für Calcium (Primärachse) und 
Chlorid (Sekundärachse) für Müllverbrennungsasche 
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Abbildung 8.2.32: Gegenüberstellung der Transportdaten für Calcium (Primärachse) und 
Sulfat (Sekundärachse) für Bauschutt 
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Chlorid 
Calcium 
Sulfat 
 8.2.4 Ionentransport 
 8. Anwendungsbeispiele 281 
0
5
10
15
20
25
30
35
40
0 50 100 150 200 250 300 350 400 450 500
Tage
M
ag
ne
si
um
 [m
g/
l]
0
200
400
600
800
1000
1200
Su
lfa
t [
m
g/
l]
 
Abbildung 8.2.33: Gegenüberstellung der Transportdaten für Magnesium (Primärachse) 
und Sulfat (Sekundärachse) für Bauschutt 
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Abbildung 8.2.34: Gegenüberstellung der Transportdaten für Magnesium (Primärachse) 
und Chlorid (Sekundärachse) für Müllverbrennungsasche 
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8.2.5 Kupfer 
Der Vergleich der 3 Transportlysimeter (vgl. Abb. 8.2.35) zeigt, dass annähernd un-
abhängig von der Quelle (Eintrag unter 30 µg/l - Boden - und mehreren 1000 µg/l - 
Müllverbrennungsasche; vgl. Abb. 8.2.37 und 8.2.38) die Konzentrationen in Höhe 
der 2. Saugkerzenebene verhältnismäßig gleichmäßig verlaufen. Lediglich zu Beginn 
der Messreihe schwanken die Werte in stärkerem Maße, jedoch auf einem niedrigen 
Niveau unterhalb des Prüfwertes von 50 µg/l nach BBodSchV (vgl. Abb. 8.2.35). 
Die geringfügig erhöhten Kupfer-Konzentrationen zu Beginn der Messreihe können 
möglicherweise auf die ebenfalls zu Beginn der Transportmessungen auftretenden 
erhöhten DOC-Gehalte in den Transportlysimetern „Bauschutt“ und „Müllverbren-
nungsasche“ in Verbindung mit präferenziellen Fließwegen zurückgeführt werden. 
Auf diesem Weg kann Kupfer in Form metallorganischer Komplexe, die eine erhöhte 
Löslichkeit aufweisen, schnell in größere Tiefen transportiert werden (BAASCH und 
GÖTZ unveröff.; BRÜMMER und HERMS 1985; vgl. Kap. 3.1.3; vgl. Abb. 8.2.39). Erneut 
sei darauf hingewiesen, dass das Konzentrationsniveau überwiegend deutlich unter-
halb des Prüfwertes auf einem niedrigen Niveau z. T. in Höhe des Vergleichslysime-
ters und damit in Höhe natürlicher Hintergrundbelastungen liegt. Messwerte können 
vor diesem Hintergrund nicht mit ausreichender Sicherheit von den Hintergrundwer-
ten abgegrenzt und eindeutig den Auswirkungen einer Quellstärke zugewiesen wer-
den. 
Nach ca. 250 Tagen stellt sich ein relativ konstanter Konzentrationsverlauf in den 4 
Lysimetern ein. Dabei hebt sich der Transportlysimeter, befüllt mit Müllverbren-
nungsasche, mit Konzentrationen um ca. 10 µg/l leicht von den anderen Lysimetern 
ab, die in einem engen Konzentrationsfenster um ca. 5 µg/l verlaufen. Die geringfü-
gig erhöhte Konzentration im Transportlysimeter „MV“ kann möglicherweise auf die 
deutlich höhere Quellstärke des Referenzmaterials zurückgeführt werden. Anderer-
seits liegen die Konzentrationen in einem Konzentrationsfenster, das ebenso auf na-
türliche Schwankungen zurückgeführt werden kann. Gegen die Annahme, dass die 
erhöhte Quellstärke des Referenzmaterials „Müllverbrennungsasche“ die leicht er-
höhte Konzentration im Transportlysimeter ab einem Zeitpunkt von ca. 250 Tagen 
hervorruft, spricht auch, dass die ebenfalls gegenüber dem Referenzmaterial „Bo-
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den“ deutlich erhöhte Quellstärke im Referenzmaterial „Bauschutt“ unter sonst ver-
gleichbaren Bedingungen gegenüber dem Referenzmaterial „Müllverbrennungs-
asche“ (pH-Wert; DOC-Konzentrationen) nicht zu einem erhöhten Konzentrationsni-
veau gegen Ende der Messreihe führt. Offensichtlich hat die Quellstärke bei diesem 
und - so ist zu vermuten - auch bei dem Referenzmaterial „Müllverbrennungsasche“ 
noch keinen Einfluss auf den Konzentrationsverlauf nach einer Transportstrecke von 
35 cm. 
Eine genauere Aussage wird - sofern der Versuch fortgeführt wird - die weitere Kon-
zentrationsentwicklung in den Transportlysimetern ermöglichen. 
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Abbildung 8.2.35: Darstellung der Transportdaten für Kupfer: Bauschutt (BS); Boden 
(BO); Müllverbrennungsasche (MV) und Vergleichslysimeter (VL) 
 
BS
BO
MV
VL
 8.2.5 Kupfer 
284 8. Anwendungsbeispiele 
0
50
100
150
200
250
300
350
400
450
500
0 100 200 300 400 500 600 700 800
Tage
µg
/l
 
Abbildung 8.2.36: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für Kupfer / Bauschutt inkl. 
Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß (R²) 
In Kapitel 5.6.2 wurde gezeigt, dass anfänglich erhöhte Quell-Konzentrationen einen 
vernachlässigbaren Einfluss auf die maximale Konzentration am Ort der Beurteilung 
haben. Der Ansatz der von EXCEL generierten Ausgleichsfunktionen (vgl. Abb. 
8.2.36 bis 8.2.38) ohne Ansatz einer in die Zukunft extrapolierten konstanten Quell-
stärke bewirkt keinen relevanten Konzentrationsanstieg nach der angesetzten 
Transportstrecke von 35 cm. Es ist jedoch davon auszugehen, dass auch in Zukunft 
Kupfer aus dem Quellmaterial ausgelaugt wird, insbesondere vor dem Hintergrund 
der z. T. deutlich erhöhten mobilisierbaren Kupfer-Feststoffgehalte. Ohne genauere 
Informationen in Form einer langjährigen Messreihe zum Auslaugverhalten der Refe-
renzmaterialien ist der Ansatz einer „realen“ Quellstärkekonzentration nicht möglich, 
so dass für die Simulation der Schwermetalle „Kupfer“ und „Zink“ (vgl. Kap. 8.2.6) 
lediglich der standardisierte Ansatz entsprechend Kapitel 5.6 zur Anwendung kommt. 
 
LUA 
GSF
315,68 ⋅ e-0,0041x 
R² = 0,552 
 8.2.5 Kupfer 
 8. Anwendungsbeispiele 285 
0
5
10
15
20
25
30
0 100 200 300 400 500 600 700 800
Tage
µg
/l
 
Abbildung 8.2.37: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für Kupfer / Boden inkl. 
Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß (R²) 
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Abbildung 8.2.38: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für Kupfer / Müllverbren-
nungsasche inkl. Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß 
(R²) 
LUA 
GSF 
LUA 
GSF
888,98 ⋅ e-0,0028x 
R² = 0,1748 
10,96 ⋅ e-0,0006x 
R² = 0,028 
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Abbildung 8.2.39: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für den DOC-
Konzentrationsverlauf der Referenzmaterialien Bauschutt (BS) und 
Müllverbrennungsasche (MV) 
Die standardisierten, konstanten Quellstärken, die sich aus der Umrechnung des 
mobilisierbaren Frachtanteils der Referenzmaterialien auf eine durchschnittliche Si-
ckerwasserkonzentration über einen Zeitraum von 100 Jahren ergeben (vgl. Kap. 
5.6.2), werden über den Ansatz der Ermittlung des Wasser-Feststoffverhältnisses 
bestimmt, die einem Zeitraum von 100 Jahren entsprechen. 
W/FBS: (36500 [d] ⋅ 1,54[l/(m²⋅d)]) / (1720 [kg/m³] ⋅ 0,45 [m]) ≈ 72,62 [l/kg] 
W/FMV: (36500 [d] ⋅ 1,57[l/(m²⋅d)]) / (1650 [kg/m³] ⋅ 0,5 [m]) ≈ 69,46 [l/kg] 
W/FBO: (36500 [d] ⋅ 1,69[l/(m²⋅d)]) / (1560 [kg/m³] ⋅ 0,5 [m]) ≈ 79,08 [l/kg] 
Diese werden in Relation zu den mobilisierbaren Feststoffgehalten gesetzt. 
BS: 8,19 [mg/kg] (Summe der ersten 3 Extraktionsschritte der sequentiellen 
Extraktion; LAMBARKI 2005) 
MV: 737,39 [mg/kg] (Summe der ersten 3 Extraktionsschritte der sequentiel-
len Extraktion; LAMBARKI 2005) 
BO: 1,86 [mg/kg] (Vollaufschluss nach LUA: 9,3 mg/kg; davon mobilisierbar 
ca. 5 % entsprechend 0,465 mg/kg - Abschätzung nach PRÜEß 1994) 
LUA-BS 
GSF-BS 
LUA-MV 
GSF-MV 
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Die Division der mobilisierbaren Feststoffgehalte durch das 100 Jahre entsprechende 
Wasser-Feststoffverhältnis liefert die konstante Quellstärkekonzentration, die in 100 
Jahren zu einer Auslaugung des gesamten mobilisierbaren Kupfergehaltes führt. 
Ckonst,BS: 8,19 [mg/kg] / 72,62 [l/kg] ≈ 0,113 [mg/l] = 113 [µg/l] 
Ckonst,MV: 737,39 [mg/kg] / 69,46 [l/kg] ≈ 10,6 [mg/l] 
Ckonst,BO: 0,465 [mg/kg] / 79,08 [l/kg] ≈ 0,006 [mg/l] = 6 [µg/l] 
Die Simulationsergebnisse des standardisierten Bewertungsansatzes unter Ansatz 
von je 3 Boden-Wasser-Verteilungskoeffizienten sind in den Abbildungen 8.2.40 und 
8.2.41 dargestellt. Die Kd-Werte wurden auf die in Kapitel 5.6.2 berechneten Werte 
von 200, 370 und 550 l/kg festgelegt. Das Simulationsergebnis für Kupfer / Bauschutt 
wurde bereits in Kapitel 5.6.2 unter Abbildung 5.6.6 dargestellt. 
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Abbildung 8.2.40: SISIM-Simulation Kupfer / Boden; konst. Quelle 6 µg/l über 100 Jahre; 
Kd = 200 l/kg - Maximum bei 0,68 µg/l nach 208 Jahren; Kd = 370 l/kg - 
Maximum bei 0,37 µg/l nach 335 Jahren; Kd = 550 l/kg - Maximum bei 
0,25 µg/l nach 472 Jahren (Prüfwert: 50 µg/l) 
Die Interpretation des Simulationsergebnisses der Transportprognose „Kupfer / Bo-
den“ aus Abbildung 8.2.40 ist aufgrund der Unterschreitung des Prüfwertes bereits in 
der Quellstärke trivial. Unabhängig von dem Boden-Wasser-Verteilungskoeffizient 
wird der Prüfwert am Ort der Beurteilung eingehalten. 
Kd-Wert: 370 [l/kg] 
Kd-Wert: 550 [l/kg] 
Kd-Wert: 200 [l/kg] 
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Abbildung 8.2.41: SISIM-Simulation Kupfer / Müllverbrennungsasche; konst. Quelle 
10.600 µg/l über 100 Jahre; Kd = 200 l/kg - Maximum bei 1.195 µg/l nach 
209 Jahren; Kd = 370 l/kg - Maximum bei 648 µg/l nach 336 Jahren; Kd = 
550 l/kg - Maximum bei 436 µg/l nach 472 Jahren (Prüfwert: 50 µg/l) 
Ebenso eindeutig, wie für die Transportprognose „Kupfer / Boden“, ist das Simulati-
onsergebnis für den Kupfereintrag aus dem Referenzmaterial „Müllverbrennungs-
asche“. Der Prüfwert wird am Ort der Beurteilung, d. h. hier in Höhe der 2. Saugker-
zenebene deutlich überschritten. 
Der Ansatz einer konstanten Quellstärke in Höhe von 10.600 µg/l weicht jedoch im 
Gegensatz zum Referenzmaterial „Boden“ deutlich von dem gemessenen Konzentra-
tionsverlauf aus dem Referenzmaterial „Müllverbrennungsasche“ ab (vgl. Abb. 
8.2.38). 
Die Information einer im Lysimeter gemessenen Quellstärke wird i. d. R. in der Praxis 
nicht vorhanden sein, so dass als Grundlage für die Abschätzung des Schadstoffein-
trages in den Boden mit der Zeit auf Elutionsversuche zurückgegriffen werden muss. 
In dem hier vorliegenden Fall bildete das Ergebnis aus der sequentiellen Extraktion 
die Basis für die Ableitung einer standardisierten Quellstärke. Die Annahme, dass in 
einem Zeitraum von 100 Jahren der gesamte mobilisierbare resp. nachlieferbare 
Feststoffgehalt aus der Quelle ausgewaschen wird, beschreibt ein worst-case-
Szenario, das sich unter ungünstigen Entwicklungen beispielsweise durch Verände-
Kd-Wert: 370 [l/kg] 
Kd-Wert: 550 [l/kg] 
Kd-Wert: 200 [l/kg] 
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rungen des pH-Milieus im Boden einstellen kann. Die reale Situation im Referenzma-
terial z. B. zum Zeitpunkt der Messreihe zur Bestimmung der Quellstärke (vgl. Abb. 
8.2.38) kann von dem Szenario deutlich abweichen, wodurch z. T. gravierende Kon-
zentrationsunterschiede zwischen gemessenen Konzentrationen und der standardi-
sierten Quellstärke auftreten können. 
Ausschlaggebend für den Ansatz einer standardisierten Quellstärke ist nicht eine 
reale Konzentration zu einem bestimmten Zeitpunkt sondern vielmehr das Gefahren-
potenzial, das sich aus dem mobilisierbaren Feststoffgehalt ableitet. Vor diesem Hin-
tergrund wird umso mehr deutlich, dass ein Simulationsergebnis mit SISIM bez. der 
maximal zu erwartenden Konzentration am Ort der Beurteilung als reasonable-worst-
case-Wert zu betrachten ist.  
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8.2.6 Zink 
Sowohl Quell- als auch Transportdaten für Zink beschreiben lysimeterübergreifend 
ein sehr inhomogenes Datenprofil (vgl. Abb. 8.2.42). Die Quelle für Bauschutt (vgl. 
Abb. 8.2.43) liegt beispielsweise überwiegend unterhalb der maximalen Konzentrati-
onen in der 2. Saugkerzenebene (vgl. Abb. 8.2.42), was für ein Zinkreservoir im Bo-
den spricht. 
Der Vergleichslysimeter „VL“ deutet tatsächlich auf eine erhöhte Zink-Konzentration 
im natürlichen Boden hin (vgl. Abb. 8.2.42; Tag 91; 110,63 µg/l). Der weitergehende 
Vergleich des Datenfeldes lässt jedoch vermuten, dass das vorhandene Zinkreser-
voir im Boden insbesondere in den Lysimetern „Bauschutt“ und „Müllverbrennungs-
asche“ durch zusätzliche Effekte mobilisiert wird, die sich vor allem auf das Zeitfens-
ter zwischen ca. 80 und 270 Tagen konzentrieren (vgl. Abb. 8.2.42). Ein natürlicher 
Transport des Zinks über die Bodenmatrix ausgehend von dem Quellmaterial ist in 
dieser kurzen Zeit auszuschließen. 
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Abbildung 8.2.42: Darstellung der Transportdaten für Zink: Bauschutt (BS); Boden (BO); 
Müllverbrennungsasche (MV); Vergleichslysimeter (VL) 
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Die Transportsimulation mit SISIM führt für die Zinkquellen während des dargestell-
ten Zeitrahmens zu keinem Zinkeintrag in der 2. SKE nach einer Transportstrecke 
von 35 cm (ohne Darstellung). Ein partikelgetragener Transport erscheint vor dem 
Hintergrund hoher DOC-Gehalte im Bauschutt sowie in der Müllverbrennungsasche 
möglich. Dieser bereits bei Kupfer hervorgehobene Effekt würde sich jedoch ver-
stärkt zu Beginn der Messreihe und damit korrelierend mit den höchsten DOC-
Konzentrationen einstellen (vgl. Abb. 8.2.39). 
Ein weiterer Einfluss auf das Transportverhalten von Zink ist durch die potentielle 
Wechselwirkung des Zinks mit Calcium gegeben (BOGENA 1997). Dieser Effekt wird 
durch die Gegenüberstellungen der Zink- sowie der Calciumtransportdaten für Bau-
schutt (vgl. Abb. 8.2.43) und Müllverbrennungsasche (vgl. Abb. 8.2.44), die auf einen 
korrelativen Zusammenhang hindeuten, bestätigt. Durch die zunehmende Elektrolyt-
konzentration im Boden als Folge des erhöhten Calciumeintrages wird verstärkt un-
spezifisch gebundenes Zink verlagert (GISI et al. 1997). 
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Abbildung 8.2.43: Gegenüberstellung der Transportdaten für Zink und Calcium Bauschutt 
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Abbildung 8.2.44: Gegenüberstellung der Transportdaten für Zink und Calcium Müll-
verbrennungsasche 
Der zuvor genannte Effekt ist geeignet, den frühzeitigen Konzentrationsanstieg von 
Zink nach ca. 80 Tagen zu erklären. Modelltheoretisch ist diese transportbestimmen-
de Wechselwirkung mit Calcium zu Beginn der Messreihe in SISIM und in vielen an-
deren Transportsimulationsmodellen jedoch nur schwer und in der Regel nur indirekt 
über eine Anpassung des Verteilungskoeffizienten zu erfassen. Die Beurteilung der 
Konkurrenzsituation unterschiedlicher Stoffe im Boden bleibt dem gutachterlichen 
Sachverstand vorbehalten; eine Anpassung der Eingabeparameter in SISIM an die 
veränderte Situation ist möglich. 
Nach kurzer Zeit lässt der Einfluss des Calciums nach, sofern es sich um einen zeit-
lich begrenzten Eintrag handelt, wie in diesem Beispiel des Aufbringens eines Bau-
schutts resp. einer Müllverbrennungsasche als Calciumquelle. Die gemessene Zink-
konzentration in der 2. Saugkerzenebene fällt als Folge ab einem Zeitpunkt von ca. 
270 Tagen deutlich ab (vgl. Abb. 8.2.42). Der Zinktransport durch die ersten 35 cm 
der ungesättigten Bodenzone ist zu diesem Zeitpunkt jedoch noch lange nicht abge-
schlossen. Es ist vielmehr davon auszugehen, dass die Zinkquelle auch weiterhin 
über mehrere Jahrzehnte einen Einfluss auf den Boden ausübt und daraus folgend 
Ca 
Zn
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die Konzentrationsmessungen der 2. SKE lange Zeit diesen Zinkeintrag widerspie-
geln werden. 
Von einer Simulation der EXCEL-Ausgleichsfunktionen für die Referenzmaterialien 
(vgl. Abb. 8.2.45 bis Abb. 8.2.47) wurde abgesehen, da eine exponentiell abneh-
mende Quellstärke, deren Einfluss auf den weiteren Transport in der ungesättigten 
Bodenzone insbesondere durch den anfänglich erhöhten Konzentrationseintrag be-
stimmt wird, nicht geeignet ist, eine über viele Jahre auslaugende Quelle abzubilden 
(vgl. auch Kap. 5.6.2). 
Zielführender ist der Ansatz einer konstanten Quellstärke über einen längeren Zeit-
raum, wie er bereits bei der Simulation des Kupfertransportes zur Anwendung kam. 
Die standardisierten, konstanten Quellstärken werden entsprechend Kapitel 8.2.5 
(Kupfer) berechnet. 
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Abbildung 8.2.45: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für Zink / Bauschutt inkl. 
Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß (R²) 
LUA 
GSF
20,157 ⋅ e-0,0012x 
R² = 0,0739 
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Abbildung 8.2.46: Quelldaten der GSF- und LUA-Lysimeter für Zink / Boden inkl. Trendli-
nie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß (R²) 
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Abbildung 8.2.47: Quelldaten des LUA-Lysimeters für Zink / Müllverbrennungsasche 
inkl. Trendlinie (exponentieller Typ) und Bestimmtheitsmaß (R²) 
LUA 
GSF 
GSF 
157,13 ⋅ e-0,0019x 
R² = 0,0697 
237,24 ⋅ e-0,0012x
R² = 0,0393
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Mobilisierbarer Feststoffgehalt in den Referenzmaterialien: 
W/FBS: 47,1 [mg/kg] (Summe der ersten 3 Extraktionsschritte der sequentiellen 
Extraktion; LAMBARKI 2005) 
W/FMV: 742,63 [mg/kg] (Summe der ersten 3 Extraktionsschritte der sequentiel-
len Extraktion; LAMBARKI 2005) 
W/FBO: 8,4 [mg/kg] (Vollaufschluss nach LUA: 42 mg/kg; davon mobilisierbar ca. 
10 % entsprechend 4,2 mg/kg - Abschätzung nach PRÜEß 1994) 
Standardisierte konstante Quellstärken (W/F-Bestimmung siehe Kap. 8.2.5): 
Ckonst,BS: 47,1 [mg/kg] / 73 [l/kg] ≈ 0,645 [mg/l] = 645 µg/l 
Ckonst,MV: 742,63 [mg/kg] / 69,46 [l/kg] ≈ 10,7 [mg/l] 
Ckonst,BO: 4,2 [mg/kg] / 79,08 [l/kg] ≈ 0,053 [mg/l] = 53 [µg/l] 
Die Höhe der standardisierten Quellstärke für den Bauschutt und für die Müll-
verbrennungsasche erscheint im Vergleich zu den Abbildungen 8.2.45 und 8.2.47 
sehr hoch. Vor dem Hintergrund des gegenwärtig erhöhten pH-Wertes mit entspre-
chend niedrigen Konzentrationen muss jedoch auch die zukünftige Entwicklung des 
pH-Wertes in dem Ansatz zur Ableitung einer standardisierten Quellstärke über einen 
Zeitraum von 100 Jahren berücksichtigt werden. Ein Absinken des pH-Wertes unter 
5,5 hätte mit großer Wahrscheinlichkeit geringere Kd-Werte resp. einen deutlichen 
Konzentrationsanstieg der Quellstärke zur Folge (vgl. Abb. 8.2.48 - vollst. pH-Bereich 
- und Abb. 8.2.49 - pH < 5,5). 
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Abbildung 8.2.48: Kd-Wert-Abschätzung für Böden auf Basis von Gesamtgehalt und BSE-
Konzentration (LIEBE ET AL. 1997); Böden mit pH > 5,5 sind rot markiert 
Potenziell kann durch eine Verringerung des pH-Wertes der Kd-Wert langfristig be-
einflusst werden. Die Darstellung der Messwerte des LUA für pH-Werte < 5,5 sind in 
Abbildung 8.2.49 gesondert dargestellt. Die Kd-Wert-Abschätzung für dieses Daten-
feld führt zu dem Ansatz deutlich geringerer Kd-Werte, die dem Anspruch einer rea-
sonable-worst-case-Abschätzung eher gerecht werden. 
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Abbildung 8.2.49: Kd-Wert-Abschätzung für Böden auf Basis von Gesamtgehalt und BSE-
Konzentration (LIEBE ET AL. 1997) für Böden mit einem pH-Wert < 5,5 
Kd1: 10.000 [l/kg] 
Kd2: 3.000 [l/kg] 
Kd3: 500 [l/kg] 
Kd1 
Kd2 
Kd3 
Kd1: 500 [l/kg] 
Kd2: 300 [l/kg] 
Kd3: 100 [l/kg] 
Kd1 
Kd2 
Kd3 
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Vor dem Hintergrund einer potenziellen Erhöhung der Zink-Löslichkeit im Sickerwas-
ser in Folge eines abnehmenden pH-Wertes werden für die Simulation des Zink-
Transportes durch die ungesättigte Bodenzone die Kd-Werte 500, 300, 100 und 40 
l/kg (SISIM-Kd-Wert für pH < 5,5 - s. u.) angesetzt, die als reasonable-worst-case-
Annahmen den Transportsimulationen bei einem Boden-pH-Wert < 5,5 zu Grunde 
liegen. 
Die Bandbreite der gewählten Kd-Werte spiegelt sich sowohl in der standardisierten 
Systematik zur Bestimmung des Boden-Wasser-Verteilungskoeffizienten für 
Schwermetalle in SISIM als auch in dem von VAN DEN BERG und ROELS (1991) abge-
leiteten Ansatz zur Kd-Wert-Bestimmung für Zink als Funktion des Ton und COrg-
Gehaltes wider. 
Kd-Wert-Abschätzung nach SISIM: 
Kd ≈ 430 l/kg für pH > 5,5 und Kd ≈ 40 l/kg für pH < 5,5 
Kd-Wert nach VAN DEN BERG und ROELS (1991): 
Kd,Zn = 90 + 2,7 (2 ⋅ Ton [%] + COrg) 
mit Ton = 26 % und COrg = 0,35 % 
Kd,Zn = 90 + 2,7 (2 ⋅ 26 + 0,35) = 231,345 l/kg 
Die Simulationsergebnisse sind in den Abbildungen 8.2.50 bis 8.2.52 dargestellt. 
Die Variation des Kd-Wertes hat wie zu erwarten war einen sehr großen Einfluss auf 
die maximale Konzentration am Ort der Beurteilung resp. nach einer Transportstre-
cke von 35 cm. Der Ansatz eines Kd-Wertes von 500 l/kg führt für das Beispiel Zink / 
Bauschutt (vgl. Abb. 8.2.50) zu einer maximalen Konzentration von 29,2 µg/l nach 
einem Zeitraum von ca. 433 Jahren während ein Kd-Wert von 40 l/kg nach ca. 100 
Jahren eine maximale Konzentration von 335 µg/l bewirkt. Der Prüfwert in Höhe von 
200 µg/l würde für Kd = 40 l/kg überschritten. Der extremen Annahme eines derart 
geringen Kd-Wertes entgegen steht die Tatsache, dass der reale pH-Wert derzeit 
deutlich oberhalb von 5,5 liegt. Ein zukünftig zu besorgendes Absinken des pH-
Wertes hätte zwar einen geringen Kd-Wert zur Folge, würde jedoch gleichermaßen 
mit einer veränderten, stetig abnehmenden Feststoffkonzentration auf Grund der bis 
dahin fortgeschrittenen Auslaugung einhergehen, so dass ein geringerer Kd-Wert 
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durch einen geringeren Feststoffgehalt relativiert würde. Der vor diesem Hintergrund 
realistischere Ansatz eines Kd-Wertes von 100 l/kg oder höher würde dauerhaft zu 
einer Unterschreitung des Prüfwertes führen. 
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Abbildung 8.2.50: Darstellung der SISIM-Simulationen für Zink / Bauschutt (BS) unter 
Ansatz des standardisierten Ansatzes (konst. Quelle 645 µg/l über 100 
Jahre) jeweils mit Kd = 500 l/kg, Kd = 300 l/kg, Kd = 100 l/kg und Kd = 40 
l/kg 
Deutlicher fällt das Ergebnis bei der Transportsimulation Zink / Boden aus (vgl. Abb. 
8.2.51), das bereits für einen Kd-Wert von 40 l/kg zu einer deutlichen Unterschreitung 
des Prüfwertes führt. 
Ebenfalls eindeutig ist das Simulationsergebnis für Zink / Müllverbrennungsasche. 
Bereits der Ansatz eines Kd-Wertes in Höhe von 500 l/kg führt nach einem Zeitraum 
von ca. 435 Jahren zu einer maximalen Konzentration am Ort der Beurteilung 
(Transportstrecke 35 cm) von 484 µg/l. 
Kritisch zu bewerten ist das Ergebnis vor dem Hintergrund, dass die gemessene 
Quellstärke (vgl. Abb. 8.2.47) sehr deutlich von der konstanten Quellstärke des stan-
dardisierten Ansatzes abweicht. Exakte Messwerte zum Auslaugverhalten eines Ma-
terials werden jedoch in der Praxis kaum vorhanden sein, so dass die Prognose des 
Gefährdungspotenzials eher auf dem Ergebnis einer sequentiellen Extraktion und 
dabei insbesondere auf den ersten 3 Verfahrensschritten beruhen wird. Die Messer-
Kd = 40 l/kg 
Kd = 100 l/kg
Kd = 300 l/kg
Kd = 500 l/kg 
 8.2.6 Zink 
 8. Anwendungsbeispiele 299 
gebnisse für das Referenzmaterial „Müllverbrennungsasche“ der sequentiellen Ex-
traktion weisen mit einem mobilen Feststoffgehalt in Höhe von 742,63 mg/kg ein ge-
genüber dem Bodenmaterial (8,4 mg/kg) deutlich höheres Schadstoffpotenzial auf, 
das sich in dieser Relation auch auf das Ergebnis der Transportprognose auswirkt. 
Die überraschend geringen Messwerte aus dem Forschungsverbund „Sickerwasser-
prognose“, die auch auf den hohen pH-Wert der Müllverbrennungsasche zurückzu-
führen sind, dürfen vor diesem Hintergrund nicht als alleinige Grundlage für die Ext-
rapolation eines funktionalen Schadstoffeintrags in die Zukunft herangezogen wer-
den. 
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Abbildung 8.2.51: Darstellung der SISIM-Simulationen für Zink / Boden (BO) unter Ansatz 
des standardisierten Ansatzes (konst. Quelle 53 µg/l über 100 Jahre) 
jeweils mit Kd = 500 l/kg, Kd = 300 l/kg, Kd = 100 l/kg und Kd = 40 l/kg 
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Abbildung 8.2.52: Darstellung der SISIM-Simulationen für Zink / Müllverbrennungsasche 
(MV) unter Ansatz des standardisierten Ansatzes (konst. Quelle 10.700 
µg/l über 100 Jahre) jeweils mit Kd = 500 l/kg, Kd = 300 l/kg, Kd = 100 
l/kg und Kd = 40 l/kg 
 
 
8.2.7 PAK 
Eine Transportsimulation für PAK im Rahmen des Forschungsverbundes „Sicker-
wasserprognose“ war nicht ohne weiteres möglich, da trotz nachgewiesener PAK-
Belastung im Boden kein Quellsignal in den Quellstärkelysimetern des LUA ermittelt 
werden konnte. Lediglich die Kleinlysimeter des GSF brachten Quellstärkesignale für 
einige PAK hervor. Am Beispiel des Naphthalins im Referenzmaterial „Bauschutt“, 
dessen Messwerte zur Quellstärke in Abbildung 8.2.53 dargestellt sind, soll die Über-
tragung des standardisierten Ansatzes zur Bewertung eines Schwermetalleintrages 
in den Boden auf PAK demonstriert werden. 
Kd = 40 l/kg 
Kd = 100 l/kg
Kd = 300 l/kg
Kd = 500 l/kg 
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Abbildung 8.2.53: Quellstärke in den Kleinlysimetern des GSF für Naphthalin / Bauschutt 
(Eluat 2:1: 4,51 µg/l) 
Zunächst wird das Wasser-Feststoffverhältnis, das einem Zeitraum von ca. 100 Jah-
ren entspricht, abgeschätzt (vgl. Kap. 5.6.2). 
W/FBS: (36500 [d] ⋅ 1,54[l/(m²⋅d)]) / (1720 [kg/m³] ⋅ 0,45 [m]) ≈ 73 [l/kg] 
Dem gegenüber steht der mobilisierbare Feststoffgehalt im Referenzmaterial. Für 
Naphthalin wurde ein Feststoffgehalt von 116 µg/kg (Aceton/Toluol-Extraktion) fest-
gestellt (HENZLER 2004). Würde dieser Anteil vollständig und gleichmäßig über die 
nächsten 100 Jahre in den Boden eingetragen, müsste eine konstante Quellstärken-
konzentration in Höhe von 1,6 µg/l angesetzt werden. 
Ckonst,BS: 116 [µg/kg] / 73 [l/kg] ≈ 1,6 µg/l dauerhaft über 100 Jahre 
Dieser Ansatz berücksichtigt nicht den potenziellen biologischen Abbau in der Quel-
le. Dieser hätte eine Reduzierung des Feststoffgehaltes zur Folge, die einerseits 
durch den Ansatz einer geringeren, aber weiterhin konstanten Quellstärke, oder 
durch eine exponentiell abnehmende Quellstärke abgebildet werden könnte. Vor die-
sem Hintergrund stellt der Ansatz einer konstanten Quelle in Höhe von 1,6 µg/l ein 
reasonable-worst-case-Szenario dar. 
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Der Kd-Wert kann nach dem Ansatz 
Kd = KOC ⋅ OC/100 
Kd: Verteilungskoeffizient zwischen Bodenmatrix und Wasser [l/kg] 
KOC: Verteilungskoeffizient zw. org. Kohlenstoff und Wasser [l/kg] 
OC: Gehalt an org. Kohlenstoff im Boden [Corg. in %] 
abgeschätzt werden (EPA 1994). Mit einem KOC-Wert für Naphthalin von 809 und ei-
nem COrg-Gehalt von 0,35 % ergibt sich ein Kd-Wert von 809 ⋅ 0,35/100 ≈ 2,8 l//kg. 
Die Simulation des konstanten Eintrages unter Ansatz eines Kd-Wertes in Höhe von 
2,8 l/kg ohne biologischen Abbau ist in Abbildung 8.2.54 dargestellt.  
Tatsächlich stellt die Vernachlässigung des biologischen Abbaus eine unrealistisch 
hohe worst-case-Annahme dar. Vor diesem Hintergrund wird der Ansatz einer kon-
stanten Quellstärke in Höhe von 1,6 µg/l über 100 Jahre zum Vergleich auch unter 
Ansatz eines moderaten biologischen Abbaus auf dem Transportweg (SISIM Typ 2; 
vgl. Kap. 6.3.6) mit geschätzten Halbwertszeiten von 50 und 100 Tagen simuliert. Die 
Konzentrationsverläufe sind ebenfalls in Abbildung 8.2.54 dargestellt. 
Bei der Interpretation des Simulationsergebnisses muss berücksichtigt werden, dass 
eine konstante Quellstärke über 100 Jahre in Höhe von 1,6 µg/l nur unter Vernach-
lässigung des biologischen Abbaus in dem Quellmaterial erreicht werden kann. Tat-
sächlich ist jedoch davon auszugehen, dass die PAK-abbauenden Bakterien auch in 
die „nährstoffreiche“ Quelle eindringen werden und dort eine Reduzierung des 
Schadstoffgehaltes resp. der Quellstärke bewirken. Das Simulationsergebnis stellt 
vor diesem Hintergrund ein reasonable-worst-case-Szenario dar. 
 8.2.7 PAK 
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Abbildung 8.2.54: Darstellung der SISIM-Simulationen für Naphthalin / Bauschutt unter 
Ansatz des standardisierten Ansatzes (konst. Quelle 1,6 µg/l über 100 
Jahre) mit Kd = 2,8 l/kg 
 
ohne Bioabbau 
mit Bioabbau II (1/2: 100 d) 
mit Bioabbau II (1/2: 50 d) 
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„Der Gelehrte vergesse, was er getan hat, sobald es getan ist, und denke stets 
nur an das, was er noch zu tun hat.“ 
(Johann Gottlieb Fichte) 
 
 
Für die quantifizierende Prognose des Schadstofftransportes durch die ungesättigte 
Bodenzone sind Modelle erforderlich, die eine justitiable Bewertung der Grundwas-
serbelastung unter realistischen Verhältnissen erlauben. Realistische Verhältnisse 
sind jedoch derart inhomogen und dynamisch, dass sie einer exakten mathemati-
schen Beschreibung nicht zugänglich sind. Der Verantwortliche zur Beurteilung des 
Risikopotenzials eines Schadstoffeintrages in oder auf einen Boden wird stets auf 
vereinfachende Annahmen zurückgreifen müssen, die den Standort idealisiert be-
schreiben. Selbst im günstigen Fall des Vorliegens einer eingehenden bodenphysika-
lischen und -chemischen Grunduntersuchung eines konkreten Standortes, müssen 
die Daten für die weitere Simulation - unabhängig davon, ob sie mathematisch kom-
plex, semi-empirisch oder auch verbal-argumentativ durchgeführt werden soll - im 
Sinne einer statistischen Auswertung komprimiert werden. Bedeutet die Einschrän-
kung der repräsentativen Beprobung eines Standortes auf wenige Bodenproben be-
reits eine deutliche Reduzierung des potenziell verfügbaren Informationsgehaltes, so 
führt die weitere Aggregation der Daten zu einer idealisierten Standortbeschreibung, 
die unter variierenden Randbedingungen (weitere Bodenprobenahmen, Veränderung 
des Ortes der Probennahme, etc.) zu einem deutlich abweichenden Abbild des 
Schadstoff-/Bodenprofils führen kann. Vor diesem Hintergrund ist die auf diesem Da-
tenmaterial basierende Prognose eines Schadstoffeintrages in das Grundwasser als 
Ausschnitt eines mit großer Wahrscheinlichkeit weit gestreuten Ereignisfeldes zu 
verstehen. 
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Der Anwender eines Simulationsmodells kann mit dem Hintergrundwissen der be-
schränkten Informationsgrundlage durch gezielte Variationen der Randbedingungen 
eines Modells die Breite des Ereignisfeldes resp. die Schwankungen der zu erwar-
tenden maximalen Schadstoffkonzentrationen am Übergang von der ungesättigten 
Bodenzone in den Grundwasserleiter annähernd eingrenzen. Im Sinne eines vorsor-
genden Grundwasserschutzes ist es sinnvoll, im Zweifelsfall Annahmen zu treffen, 
die in der Simulation zu Konzentrationsmaxima führen, die im oberen Bereich des 
Ereingisfeldes liegen. Dabei sollte vermieden werden, durch den Ansatz unwahr-
scheinlicher Extrem-Bedingungen, die insbesondere in der multiplikativen Zusam-
menwirkung mehrerer transportbestimmender Parameter zu unverhältnismäßig ho-
hen Maximalkonzentrationen führen, unrealistisch hohe Risikopotenziale zu generie-
ren. Diese Herangehensweise würde zwar einen quasi absoluten Grundwasser-
schutz gewährleisten, wie auch ein totales Fahrverbot für alle Fahrzeuge in Deutsch-
land das Risiko für Verkehrsunfälle minimieren könnte, wäre jedoch weder realistisch 
noch praktikabel. Der Vergleich soll aufzeigen, dass sich Prognosen eines Risikos - 
abweichend von der manchmal wünschenswerten, aber unrealistischen Vorgabe ei-
ner absoluten Sicherheit - primär an realen Verhältnissen orientieren müssen. Das 
statistisch unwahrscheinliche, aber nicht auszuschließende Restrisiko darf dabei 
nicht als Kriterium gegen die grundsätzliche Eignung eines Verfahrens zur Prognose 
des potenziellen Risikos für das Grundwasser interpretiert werden. 
Eine wesentliche Schnittstelle bei der Übertragung eines realen Standortes resp. ei-
nes Schadensszenarios auf eine idealisierte, modellhafte Darstellung innerhalb eines 
Transportmodells stellt der Umgang mit dem Datenmaterial aus den Bodenuntersu-
chungen und insbesondere aus dem häufig präferierten Elutionsversuch nach DIN 
EN 12457-4 (S4) dar (vgl. Kap. 4). Während der Elutionsversuch eine zufällige, nicht 
dynamische Stichprobe der realen Boden-/Materialbelastung markiert, ist für die mo-
dellgestützte Transportprognose der zeitliche Verlauf der Schadstoffauslaugung der 
bestimmende Parameter. 
Ein dynamisches Abbild des Auslaugverhaltens kann lediglich über kontinuierliche 
Laborverfahren wie beispielsweise den Säulenversuch nach DIN 19736 erstellt wer-
den. Dabei ist einschränkend zu bemerken, dass zum einen der Säulenversuch vor 
dem Hintergrund eines angestrebten beschleunigten Laborversuches unter gesättig-
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ten und damit unnatürlichen Bedingungen gefahren wird und zum zweiten auch hier 
lediglich eine begrenzte und zudem gestörte Materialmenge beprobt werden kann. 
Die Betrachtung zeigt, dass es nicht möglich sein wird, das Auslaugverhalten eines 
Materials resp. einer vorliegenden Bodenbelastung tatsächlich genau zu ermitteln. 
Es wird deutlich, dass an der Schnittstelle zwischen der Realebene und der Modell-
ebene mit dem Laborversuch als verbindendes Element ein Instrument implementiert 
werden muss, das wirklichkeitsnah mit einer ausreichenden Sicherheit die Übertra-
gung der Labordaten auf die Modellebene erlaubt. 
Unter Zugrundelegung eines jeweiligen stoffspezifischen, charakteristischen Aus-
laugverhaltens als abnehmende e-Funktion für lösliche Stoffe bzw. als konstante, 
zeitlich begrenzte Quellstärke für schwer lösliche Stoffe wurde im Rahmen dieser 
Arbeit ein Ansatz entwickelt, auf der Basis eines einfachen S4-Versuches ein wahr-
scheinliches Szenario für den dynamischen Schadstoffeintrag in den Boden abzulei-
ten (vgl. Kap. 5). Dabei sollte stets betont werden, dass die derart generierte Quell-
stärke nicht zwangsläufig mit dem Ergebnis einer intensiven, zeitlich differenzierten 
Materialbeprobung, beispielsweise im Rahmen von Lysimeteruntersuchungen, über-
einstimmen wird, sondern explizit nur für die Abschätzung des Gefahrenpotenzials 
herangezogen werden sollte. Die Ergebnisse aus dem Kapitel 8 belegen trotz z. T. 
auftretender Abweichungen des simulierten Konzentrationsverlaufes von dem im Ly-
simeter erhobenen Datenmaterial, dass eine tendenzielle Beurteilung eines poten-
ziellen Schadstoffeintrages in den Boden im Sinne einer Aussage möglich ist, wie: 
• Gefahr ist eindeutig gegeben bei deutlicher Überschreitung des Prüfwertes, 
• Gefahr ist eindeutig auszuschließen bei deutlicher Unterschreitung des Prüf-
wertes und 
• Eine eindeutige Aussage ist zunächst nicht möglich. Es wird empfohlen, weite-
re Informationen einzuholen. 
Für eine konkrete Aussage im Falle einer prognostizierten maximalen Sickerwasser-
konzentration am Ort der Beurteilung nahe des Prüfwertes ist über eine umfangrei-
che, standortspezifische Untersuchung hinaus auch ein politischer Wille erforderlich, 
der die i. d. R. nicht verifizierbare Prognose aus einem Transportmodell akzeptiert. 
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Der standardisierte Ansatz zur Ableitung eines dynamischen Schadstoffeintrages in 
den Boden aus einem Elutionsversuch dient in dem Modell SISIM als wesentliche 
Eingangsgröße zur weiteren Transportprognose durch die ungesättigte Bodenzone. 
Darüber hinaus wird in SISIM entsprechend der Intention des vereinfachenden, stan-
dardisierten Ansatzes zur Quellstärkenbestimmung der erforderliche Eingabepara-
metersatz reduziert, um die Praktikabilität des Modells weiter zu erhöhen, ohne die 
wissenschaftliche Aussagekraft des Simulationsergebnisses grundlegend zu verfäl-
schen. 
Die Modifikationen an dem Modell SISIM, die im Rahmen dieser Arbeit sowie im Ver-
lauf des Forschungsverbundes „Sickerwasserprognose“ vorgenommen wurden, be-
trafen u. a. neben einer allgemeinen Überarbeitung der grafischen Oberfläche resp. 
der Eingabemasken insbesondere die Einflussparameter 
• Dispersion; 
• Präferenzieller Fluss; 
• Biologischer Abbau; 
• Funktionale Quellstärke. 
(vgl. Kap. 6). Die mathematische Grundstruktur von SISIM erschwerte die einfache 
Implementierung der genannten Parameter. Vor diesem Hintergrund war eine inten-
sive Überarbeitung der modelltheoretischen Grundlagen erforderlich, die sich auch 
weiterhin in die unveränderte „Kaskadenstruktur“ von SISIM einfügen mussten. 
Der Einfluss der Dispersion (vgl. Kap. 6.3.1) wurde dabei aus zahlreichen Probesi-
mulationen mit dem Modell Hydrus-1D abgeschätzt und in einen semiempirischen 
Ansatz übertragen. Der wesentliche Unterschied zu dem Modell Hydrus-1D besteht 
in der Fixierung der Dispersionslänge auf einen festen Anteil der Transportstrecke. 
Mit dieser Maßnahme soll dem Missbrauch des Parameters „Dispersion“ zur Gene-
rierung gewünschter Simulationsergebnisse vorgebeugt werden. In Verbindung mit 
der Vorgabe einer standardisierten Quellstärke trägt ein fester Dispersionswert zu 
einer weiteren Steigerung der Praktikabilität des Modells SISIM bei. Es ist ohnehin 
davon auszugehen, dass in der Praxis der Parameter „Dispersion“ resp. „Dispersi-
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onslänge“ nur in Ausnahmefällen gemessen wird, so dass die Annahme einer festen 
Dispersionslänge gerechtfertigt erscheint. 
Der Einfluss des präferenziellen Flusses (vgl. Kap. 6.3.2) gilt als extremer Sonderfall 
in der modellgestützten Sickerwasserprognose. Mathematisch möglich, ist es den-
noch schwierig, den Einfluss dieses Phänomens einerseits korrekt zu beschreiben, 
da geeignete Porenkanäle zufällig und quasi nicht verifizierbar auftreten, und ande-
rerseits den präferenziellen Fluss korrekt und vor allem justiziabel zu interpretieren. 
SISIM ermöglicht dem Anwender, den flächengemittelten Einfluss des präferenziellen 
Flusses zu gewichten. Das „Hereinzoomen“ in einen Porenkanal wird in der Simulati-
on z. T. extreme, im Wesentlichen schnellere Transporteffekte hervorbringen, als ein 
relativierender Ansatz mit überwiegendem Matrixtransport in Verbindung mit verein-
zelten präferenziellen Fließwegen. Beide Simulationen wären mathematisch korrekt 
und mit der überarbeiteten Version von SISIM realisierbar. Kritisch zu diskutieren ist 
dabei jedoch die Aussagekraft der unterschiedlichen Ansätze bezüglich des Gefähr-
dungspotenzials für das Grundwasser, für das auch der Frachteintrag in das Grund-
wasser von Bedeutung ist. Ein vereinzelter, möglicherweise erhöhter Konzentrati-
onsdurchbruch durch einen Porenkanal mit relativ geringem Flächenanteil ist vor die-
sem Hintergrund zu relativieren. 
Einen im Vergleich zum präferenziellen Fluss vergleichbar schwierigen Parameter 
beschreibt der „biologische Abbau“ (vgl. Kap. 6.3.6). Mathematisch verhältnismäßig 
einfach zu beschreiben, liegen jedoch kaum belastbare Informationen zum realen 
Parameter „Bioabbau“ vor. Abhängig von zahlreichen Randbedingungen, kann unter 
realen Verhältnissen der Schwankungsbereich zwischen einem totalen Bioabbau bis 
hin zu einem eher vernachlässigbaren Einfluss reichen. In SISIM sind vor diesem 
Hintergrund verschiedene Bioabbauvarianten verfügbar, wobei der bestimmende 
Parameter „Halbwertszeit“ für eine aussagekräftige Simulation vor Ort bestimmt wer-
den sollte. Der Ansatz der in SISIM fixierten, aus Literaturdaten abgeleiteten Abbau-
raten dient lediglich einer groben Abschätzung des potenziellen Einflusses des biolo-
gischen Abbaus. 
Für die konkrete Fragestellung im Forschungsverbund „Sickerwasserprognose“ zu 
den Auswirkungen des Auf- oder Einbringens auf resp. in den Boden von festen, 
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schwach belasteten „Abfällen zur Verwertung“, Recyclingprodukten oder kontami-
niertem Material auf das Grundwasser war eine weitere Modifikation von SISIM er-
forderlich, die die Vorgabe eines funktionalen Schadstoffeintrages in die ungesättigte 
Bodenzone ermöglicht (vgl. Kap. 6.3.4). Im Wesentlichen sind dabei die Funktionen 
„konstanter Eintrag“ zur Beschreibung eines konstanten, langjährigen Schadstoffein-
trages in den Boden, wie er sich beispielsweise bei der Freisetzung von Schwerme-
tallen aus aufgebrachtem Material einstellt, und „exponentiell abnehmende Quell-
stärke“, die insbesondere bei der Auslaugung von leicht löslichen Stoffen beobachtet 
werden kann, zu nennen. Diese Modifikation in SISIM führt zu einer Erweiterung über 
den klassischen Anwendungsbereich zur Beschreibung der Auswirkungen von Altlas-
ten hinaus auf die Prognose von zukünftigen Einwirkungen auf den Boden, bei-
spielsweise durch das Aufbringen von Recyclingmaterialien auf den Boden im Rah-
men von Verwertungsmaßnahmen. 
Die Parameter zur Beschreibung des konkreten Standortes werden als Durch-
schnittsangaben abgefragt. Schwankungen, wie sie real z.B. in der Niederschlags-
verteilung, dem Temperaturverlauf, der Schadstoffverteilung im Boden etc. auftreten, 
werden somit nivelliert. Der daraus resultierende Einfluss auf das Simulationsergeb-
nis wurde im Rahmen dieser Arbeit abgeschätzt (vgl. Kap. 5.3.4; Kap. 5.4.4; Kap. 
5.6.2; Kap. 8). 
So wurden unter der Annahme  
• einer konstanten Grundwasserneubildungsrate, 
• konstanter Bodenparameter entsprechend den Transportlysimetern in Jülich 
(Standort Merzenhausen), 
• eines konstanten Dispersionseinflusses und 
• einer stetigen Quellstärkenfunktion (abgeleitet aus den in den Quellstärkenun-
tersuchungen erhobenen Konzentrationsdaten) 
Transportsimulationen durchgeführt, die im Anschluss mit den realen Messwerten 
aus den Transportlysimetern in Jülich verglichen wurden. Dabei wurde in einem ers-
ten Schritt unabhängig von den bereits vorliegenden Daten aus den Transportlysime-
tern eine nicht angepasste Simulation durchgeführt, die sich ausschließlich an den 
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vorgegebenen Standardparametern orientiert. Der Vergleich mit den Messwerten 
zeigt z. T. sehr gute Übereinstimmungen, die belegen, dass die Annahme von durch-
schnittlichen Transportparametern in manchen Fällen bereits gut geeignet ist, die 
maximale Konzentration am Ort der Beurteilung zu prognostizieren. 
Andere Simulationen hingegen liefern Ergebnisse, die sich derart nicht in den 
Transportlysimetern widerspiegeln. Für diese Simulationen wurden z. T. im An-
schluss an die reine Prognose resp. an die Simulation des standardisierten Ansatzes 
weitergehende Überlegungen angestellt, um die maßgeblichen Effekte für die Abwei-
chung der Simulation von den Messwerten zu identifizieren. Es zeigte sich, dass 
häufig eine ungenügende Datengrundlage (Hintergrundbelastung im Boden), aber 
auch komplexe Wechselwirkungen zwischen unterschiedlichen Stoffen für Abwei-
chungen im Konzentrationsverlauf verantwortlich waren. So ist beispielsweise die 
gemessene Konzentration für Calcium „Bauschutt“ oder Calcium „Müllverbrennungs-
asche“ (vgl. Kap. 8.2.4) deutlich höher, als die aufgegebene Quellstärke, was für eine 
Auswaschung des Calciums aus dem Boden, bedingt durch den Eintrag von Salzen 
in Verbindung mit Natrium, spricht. Für diese Fälle ist eine Transportsimulation basie-
rend auf der Quellstärke nicht geeignet, den Konzentrationsverlauf abzubilden resp. 
zu prognostizieren.  
Im Rahmen dieser Arbeit wurde für die zuvor genannten Fälle ein Erklärungsansatz 
dokumentiert, der für weitere Simulationen ohne Vorliegen von gemessenen Trans-
portdaten geeignet ist, die Verhältnisse im Boden genauer abzuschätzen, um, wie im 
Falle des Calciums, auch Wechselwirkungen mit anderen Ionen berücksichtigen zu 
können. Diese Herangehensweise wurde auch bei Abweichungen der Simulationsda-
ten von den Messwerten ohne offensichtliche Diskrepanz zwischen Quell- und 
Transportdaten gewählt. So wird beispielsweise der Konzentrationsverlauf von Natri-
um unter Ansatz der gemessenen Quellkonzentration sowie unter Ansatz standardi-
sierter Transporteigenschaften des Stoffes von SISIM deutlich überschätzt (vgl. Kap. 
8.2.4). Auch hier liegt eine wesentliche Ursache für die Fehleinschätzung der maxi-
malen Sickerwasserkonzentration in der Komplexität der Schadstoffzusammenset-
zung im Boden. Das zuvor beschriebene Beispiel der Calciumauswaschung aus dem 
Boden hat mit großer Wahrscheinlichkeit Auswirkungen auf das Transportverhalten 
anderer Stoffe.  
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Die Berücksichtigung dieses Sachverhaltes in der anschließenden modifizierten Si-
mulation, die häufig zu einer guten Übereinstimmung des prognostizierten Konzent-
rationsverlaufes mit den Messwerten führt, belegt erneut die grundsätzliche Eignung 
des Modells SISIM zur Prognose des Transportverhaltens von Schadstoffen basie-
rend auf einem reduzierten Eingabeparametersatz. 
Es zeigt sich jedoch auch, dass die modellgestützte Sickerwasserprognose, was 
auch auf die Sickerwasserprognose im Allgemeinen zutrifft, nicht stets zuverlässige 
und realitätsnahe Daten zur maximal zu erwartenden Konzentration am Ort der Beur-
teilung liefern kann. Es wäre falsch, aus diesem Sachverhalt abzuleiten, dass eine 
modellgestützte Sickerwasserprognose grundsätzlich nicht hilfreich ist. Die Ergebnis-
se aus dem Forschungsverbund „Sickerwasserprognose“ zur Transportsimulation 
dokumentieren den enormen Fortschritt sowohl in der Kenntnis der transportbestim-
menden Parameter, wie z. B. dem Partikeltransport oder dem präferenziellen Fluss, 
als auch in der modelltheoretischen Umsetzung der Erkenntnisse.  
Die weitere intensive Erforschung des Transportverhaltens von Schadstoffen in der 
ungesättigten Bodenzone sowie die Übertragung der Erkenntnisse sowohl in kom-
plexe numerische Modelle zum Erkenntnisgewinn mathematischer Modellierungen 
als auch in einfache anwendungsbezogene Modelle wie SISIM oder auch das AF-
Verfahren (vgl. Kap. 7) wird in wenigen Jahren eine Qualität in der Sickerwasser-
prognose hervorbringen, die einen verbesserten Grundwasserschutz gewährleistet. 
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A Anhang 
 
A.1 Elutions-/Extraktionsversuche 
Zusätzlich zu den in Kapitel 4 beschriebenen Elutionsverfahren „DIN 38414-S4“ und 
„Bodensättigungsextrakt“, werden an dieser Stelle weitere Elutions- und Extraktions-
versuche aufgeführt. 
 
A.1.1 Elution mit dem pH-stat-Verfahren (pH 4; pH 11) nach Laga-
Richtlinie EW 98 P 
Die pH-Abhängigkeit der Mobilisierung von Metallen und Metalloiden durch den Ein-
fluss von „saurem Regen“ (pH 4) bzw. durch alkalische Sickerwässer (pH 11) wird 
durch das pH-stat-Verfahren abgebildet. Das Probenmaterial mit einer maximalen 
Korngröße von 10 mm (ggf. ist eine Zerkleinerung erforderlich) wird in einem geeig-
neten Gefäß bis zu einem Wasser-Feststoffverhältnis von 10 zu 1 mit deionisiertem 
Wasser aufgefüllt. Während das Gefäß mit Hilfe eines Magnetrührstabes ständig in 
Bewegung gehalten wird, wird der pH-Wert durch Säuren- bzw. Laugentitration kon-
stant eingestellt und kontinuierlich kontrolliert. Das Titrationsvolumen ist zu dokumen-
tieren und für die Berechnung des Feststoffanteils zu berücksichtigen. Nach einer 
Phasentrennung durch Sedimentation über 15 Minuten wird der Überstand entnom-
men, zentrifugiert und abschließend ggf. unter Druck filtriert.  
Die Abbildung realer Bodenlösungen ist i. d. R. nicht Ziel des pH-stat-Verfahrens. Es 
ist vor diesem Hintergrund nicht sinnvoll, Ergebnisse von pH-Stat-Untersuchungen 
zur Abschätzung einer derzeitigen Grundwassergefährdung als Eingangsgröße für 
eine Transportprognose zu verwenden oder diese mit Prüfwerten zu vergleichen. 
(LUA 2002). Die Versuchsbedingung bei einem pH-Wert von 4 markiert vielmehr ein 
Versauerungsszenario, das den insgesamt mobilisierbaren Anteil aller Metalle im 
Boden in die Risikoabschätzung einbezieht (worst case). 
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A.1.2 NLÖ-Trogverfahren (Modifikation des DIN 38414-S4) 
Das Trogverfahren ist geeignet, die Eluierbarkeit grobstückiger Materialien (Größt-
korn > 40 mm) zu prüfen. Dabei wird das zu untersuchende Material in dem Zustand 
geprüft, wie es für die Verwendung vorgesehen oder vor allem für den Wirkungspfad 
Boden/Grundwasser relevant ist. Das Verfahren ist für die Untersuchung organischer 
Inhaltsstoffe mit Ausnahme des Parameters TOC nicht geprüft (LAGA 2002). Zur 
Durchführung des Elutionsverfahren wird das stückige Material auf einem Siebein-
satz verteilt und in ein Glasgefäß gesenkt, das zuvor mit der 10-fachen Masse deio-
nisiertem Wasser (abzüglich der in der Probe enthaltenen Wassermasse) bezogen 
auf die Proben-Trockenmasse aufgefüllt wird. Nach einer Elutionszeit von 24 Stun-
den, in der über einen Magnetrührer das Wasser ständig bewegt wird - eine Bewe-
gung der Probe findet nicht statt -, wird eine Wasserprobe entnommen und, entspre-
chend dem Verfahren DIN 38414–S4, zentrifugiert und abschließend filtriert. 
 
A.1.3 Kaskadentest (NEN 7349) 
Schütteltests bei verschiedenen Wasser-Feststoffverhältnissen bezeichnet man auch 
als Kaskaden-Schütteltests. Nach den Vorgaben des Kaskadentests nach der Nie-
derländischen Norm NEN 7349 (NEN: Nederlandse Norm) werden 40 g einer zer-
kleinerten Probe in 800 ml auf pH 4 angesäuertes Wasser gegeben (Wasser-
Feststoffverhältnis 20:1) und 23 Stunden geschüttelt. Der Überstand wird filtriert und 
der Analyse zugeführt. Der Rückstand wird erneut mit frisch angesäuertem Wasser 
23 Stunden lang eluiert. Der Vorgang wiederholt sich 5mal, so dass Aussagen über 
das Auslaugverhalten mit zunehmendem Wasser-Feststoffverhältnis (W/F: 20, 40, 
60, 80 und 100) gewonnen werden (LFU 1994). 
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A.1.4 Ableitung von Konzentrationen organischer Stoffe im Bodenwas-
ser (Säulenelution) nach DIN V 19736 (zurückgezogen) 
Diese Vornorm beschreibt die Vorgehensweise zur Ableitung von Konzentrationen 
organischer Stoffe im Bodenwasser mit Hilfe von Säulenversuchen. Das Verfahren 
ist nicht anwendbar für schluffige und tonige Böden mit einem Durchlässigkeitsbei-
wert kf < 10-6 m/s. 
Aus einem Vorratsgefäß wird das Elutionsmittel, beispielsweise entgastes Trinkwas-
ser, über eine Peristaltik-Pumpe mit konstanter Förderrate durch den vollständig 
wassergesättigten Probenkörper von unten nach oben (Ausnahme: Bodenproben, 
die hohe Gehalte an MKW aufweisen, können auch von oben nach unten durch-
strömt werden) gepumpt. Die Fließgeschwindigkeit innerhalb der Säule richtet sich 
nach den realen Verhältnissen. Sind diese nicht bekannt, wird eine maximale Fließ-
geschwindigkeit von 1 m/d (ca. 1 ml/min bei einem Innendurchmesser von 6 cm) 
empfohlen. Nach einem Austausch von 5 bis 15 Porenvolumina kann das Säulenelu-
at beprobt werden. Durch den verspäteten Probenahmezeitpunkt, der für stark hyd-
rophobe Stoffe auch durch die Bestimmung der Trübe im Eluat festgelegt werden 
kann, wird gewährleistet, dass anfängliche Effekte, die zu erhöhten Stoffkonzentrati-
onen führen – Austrag von Trübstoffen, Mobilisierung residualer Phasen etc. – abge-
schlossen sind. 
 
Abbildung A.1.1: Schematischer Aufbau von Säulenversuchen nach DIN V 19736 (zu-
rückgezogen) 
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Hat sich in der Zeit bis zur Probenahme ein Gleichgewicht eingestellt, können die 
Stoffgehalte im Eluat direkt auf die Stoffgehalte im Bodenwasser übertragen werden. 
Im Falle des Nicht-Gleichgewichts muss die Bodenkonzentration über die Freiset-
zungsrate [mg/(kg⋅d)] berechnet werden. 
 
 
A.1.5 Empfehlung für die Durchführung und Auswertung von Säulen-
versuchen gemäß Bundes-Bodenschutz- und Altlastenverordnung 
(BBodSchV) - Merkblatt Nr. 20 des LUA 
In Anlehnung an die DIN V 19736 (zurückgezogen) schlägt das Landesumweltamt 
NRW (LUA) einige Modifikationen vor, insbesondere um die Unterscheidung der Fäl-
le „Gleichgewicht“ – „Nicht-Gleichgewicht“ zu umgehen. Auch sieht das LUA die Be-
schränkung der DIN V 19736 auf sandige Böden als zu eng gefasst. Nach den Erfah-
rungen des LUA scheint das Verfahren mindestens praktikabel für sandige und 
schluffige Böden und Anschüttungsmaterialien. Bei veränderten Maßen der Glassäu-
le (Länge 32 cm gegenüber 16 cm nach DIN; Innendurchmesser ≥ 5 cm gegenüber 6 
cm nach DIN) empfiehlt das LUA eine Flussrate von 0,01 ml/(min ⋅ cm²) bzw. 0,19 
ml/min bei einem Säulendurchmesser von 5 cm. Daraus ergibt sich rechnerisch eine 
Kontaktzeit von 24 h nach der, nach vorliegenden Erfahrungen, eine Gleichge-
wichtseinstellung weitgehend abgeschlossen ist. Für den Zeitpunkt der Probenahme 
empfiehlt das LUA, den Austausch von 2 bis 3 Porenvolumina abzuwarten, bevor 
das Eluat gesammelt wird. 
 
 
A.1.6 Schweizer Elutionsverfahren 
Bei dem Schweizer Elutionsverfahren handelt es sich um einen Säulenversuch zur 
Bestimmung der möglichen Emissionen umweltgefährdender Stoffe aus Probenma-
terial belasteter Standorte (BUWAL 2000). In eine Glassäule wird schrittweise in dün-
nen Schichten von ca. 2-3 cm das Probenmaterial eingebracht und jeweils durch ei-
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nen Stempel zum Erhalt einer gleichmäßigen Oberfläche sowie zur Einstellung der 
gewünschten Porosität der Probe bearbeitet. Das physische Auftrennen der Proben-
säule in dünne Scheiben bewirkt an den Scheibenübergängen eine radiale Durch-
strömung der Säule und verhindert damit die Ausbildung präferenzieller Fließwege. 
Nach einer einmaligen Befüllung der Säule zum Einstellen wassergesättigter Ver-
hältnisse mit deionisiertem sauerstofffreiem Wasser, wird eine konstante Durchfluss-
rate eingestellt; der Durchfluss ist von unten nach oben gerichtet. Das Eluat wird bis 
zum Erreichen eines Wasser-Feststoffverhältnisses von 0,25 aufgefangen und als 
Eluat L1 analysiert. Anschließend wird das Erreichen des Wasser-
Feststoffverhältnisses von 3 (Eluat L2) resp. 6 (Eluat L3) abgewartet und jeweils 2 
Liter Eluat entnommen. Die Bestimmung des eluierbaren Anteils verschiedener 
Schadstoffklassen richtet sich nach Tabelle A.1.1. 
 
Tabelle A.1.1: Eluatfraktionen zur Bestimmung des eluierbaren Anteils leichter löslicher 
(z. B. Phenole) und schwerer löslicher organischer Stoffe sowie von 
Schwermetallen (BUWAL 2000) 
Eluat W / F Leichter lösliche orga-nische Stoffe (Löslich-
keit > 0,1 g/l 
Schwerer lösliche or-
ganische -Stoffe (Lös-
lichkeit <0,1 g/l 
Schwermetalle 
L1 0,25 X - X 
L2 3 - X X 
L3 6 - X X 
 
 
A.1.7 NEN 7343 Säulenversuch (Beprobung unterschiedlicher L/S-
Verhältnisse; nachfolgende Elution mit CO2-gesättigtem Wasser) 
Das Elutionsverfahren nach NEN 7343 (NEN: Nederlandse Norm) dient der Bestim-
mung der Auslaugbarkeit von anorganischen Schadstoffen aus festen erdigen und 
steinigen Böden sowie aus Abfallmaterialien. Eine Glassäule mit einem Durchmesser 
von 50 mm entsprechend einer Anströmfläche von 19,6 cm², einer Füllhöhe von ca. 
31 cm und einem nutzbaren Volumen von ca. 607 ml wird mit erdfeuchtem Proben-
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material auf einem Vibrationstisch zur Gewährleistung eines gleichmäßigen, bevor-
zugte Fließwege vermeidenden Einbaus befüllt. Anschließend wird die Säule mit dei-
onisiertem Wasser, das auf einen pH-Wert von 4,0 angesäuert wird, mit einer kon-
stanten Flussrate entsprechend einem Wasser-Feststoff-Verhältnis von ca. ≤ 0,5 pro 
Tag von unten nach oben durchströmt. 
Es erfolgt keine weitere Nachregelung des pH-Wertes, der sich somit während der 
Durchflussphase verändert. Nach dem Erreichen der vorgeschriebenen Wasser-
Feststoffverhältnisse 1/10, 2/10, 5/10, 1, 2, 5 und 10 wird ein definiertes Fraktionsvo-
lumen entnommen und analysiert. 
Die Gewinnung von Eluaten nach vorgeschriebenen Wasser-Feststoffverhältnissen 
(W/F = 1/10, 2/10, 5/10, 1, 2, 5 und 10) erlaubt die Ableitung einer funktionalen 
Quellstärke f(W/F) durch die Bestimmung der exponentiellen Ausgleichsgeraden 
durch die 7 Messwerte des Säulenversuches (vgl. Abb. A.1.2). 
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Abbildung A.1.2: Darstellung der kumulierten Emission des Säulenversuches nach NEN 
7343 sowie die daraus abzuleitende funktionale Quellstärke f(W/F) 
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A.1.8 DIN 18130 Triaxialzelle (Bestimmung des kf-Wertes; Probenahme 
zu unterschiedlichen Zeitpunkten) 
In einem Proctortopf mit einem Innendurchmesser von 9,4 cm und einer Höhe von 12 
cm wird verdichtetes Bodenmaterial in 3 Lagen eingesetzt. Der Probenkörper wird 
bei einem Aufgabedruck von 2 bar von Wasser als Elutionsmittel durchflossen. Ein-
gesetzt werden soll der Test zur Bestimmung des Langzeitverhaltens von verfestig-
ten Stoffen oder Monodeponien, wenn große Massen anfallen (ROEMER 1996).  
 
 
A.1.9 Königswasserextrakt nach DIN ISO 11466 
Die Extraktion von Spurenelementen mit Königswasser geschieht über die Zugabe 
von zunächst 21 ml Salzsäure und anschließend 7 ml Salpetersäure, die im Reakti-
onsgefäß Königswasser bilden, auf 3 Gramm einer Bodenprobe (Vorbehandlung 
nach DIN ISO 11464). Die Mischung wird 16 Stunden bei Raumtemperatur stehen 
gelassen und anschließend 2 Stunden unter Rückfluss gekocht. Da das Königswas-
ser Böden nicht vollständig in Lösung bringt, können nach DIN ISO 11466 die extra-
hierbaren Elemente, entgegen der gängigen Praxis, nicht als „Gesamtgehalt“ inter-
pretiert werden. Die DIN ISO 11466 weist darauf hin, dass bei den umweltrelevanten 
Spurenelementen Be, V, Cr, As, Mo, Sn, Sb, Tl und Bi die Gehalte erheblich unter-
schätzt werden; die Gehalte von Co, Ni, Cu, Zn, Cd und Pb werden dagegen in der 
Regel zu mehr als 80 % erfasst.“ 
 
 
A.1.10 Extraktion mit Ammoniumnitrat nach DIN 19730 
Durch die Extraktion mit Ammoniumnitrat werden mobile Spurenelemente (anorgani-
sche Nährstoffe) nachgewiesen. Die mobile Elementfraktion umfasst alle Element-
verbindungen eines Bodens, die unter den jeweils herrschenden Standortbedingun-
gen zur Konzentration gelöster Elemente beitragen können (wasserlösliche Verbin-
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dungen, austauschbar gebundene Ionen, leicht lösliche Metallkomplexe) (DIN 
19730). Der Hinweis auf die jeweils herrschenden Standortbedingungen verdeutlicht 
den Charakter des Extraktionsverfahrens als eine Methode zur Beurteilung der Quali-
tät einer Bodenlösung und nicht zur Ableitung einer unmittelbaren Wirkgröße. 
Die DIN 19730 weist explizit darauf hin, dass Bezeichnungen wie „bioverfügbare“, 
„pflanzenverfügbare“ oder „verlagerbare Anteile“ ... für die mit Ammoniumnitratlösung 
extrahierten Spurenelementanteile vermieden werden sollten. 
Für die Extraktion des Bodenmaterials werden 20 g Bodenmaterial in einer Flasche 
mit 50 ml Ammoniumnitratlösung versetzt (Flüssig-/Feststoffverhältnis: 2,5:1) und 
zwei Stunden bei Raumtemperatur über Kopf geschüttelt. Nach einer Absetzphase 
von 15 min wird die überstehende Lösung mit einem 0,45 µm Membranfilter filtriert 
und mit Salpetersäure stabilisiert. 
 
 
A.1.11 Accelerated Solvent Extraktion (ASE) 
Die Accelerated Solvent Extraktion (ASE) d. h. die beschleunigte Extraktion mit Lö-
semitteln erfolgt in etwa nach dem bekannten Schnellkochtopfprinzip. Unter hohen 
Drücken und Temperaturen von 120 - 180 °C werden in Gegenwart von geeigneten 
Lösemitteln bzw. Lösemittelgemischen organische Wirkstoffe aus festen Matrices 
herausgelöst. Das ASE-Verfahren vereinigt die Vorteile der Kaltextraktionsverfahren 
mit den Vorzügen der Heißextraktion. Gleichzeitig werden die Nachteile wie z. B. 
Emulsionsbildung (Kaltextraktion) oder Zersetzung von organischen Wirkstoffen 
(Heißextraktion) vermieden. 
Das Probenmaterial wird nach Gefriertrocknung, oder vermischt mit einem Trock-
nungsmittel (Diatomeenerde, Na2SO4 u.a.) in die Extraktionszellen eingefüllt. Der 
ASE-Extraktor führt die Zelle in den Ofen ein und befüllt diese mit dem Solvent. Wäh-
rend des Aufheizens wird der vorgegebene Druck konstant gehalten. In Abhängigkeit 
der zu extrahierenden Substanz, wird die Probe für einige Minuten dem heißen Lö-
semittel ausgesetzt (statische Extraktion), dann spült das ASE-Gerät mit einer defi-
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nierten Menge an kaltem Lösemittel die Extraktionslösung in die Auffanggefäße. Zur 
Vermeidung von Gerätekontaminationen wird das System mit Stickstoff gespült. 
 
A.1.12 Modifizierte Sequentielle Extraktion 
Die sequentielle Extraktion ist geeignet, durch nacheinander geschaltete Extraktions-
versuche unterschiedliche Bindungsformen einer Substanz in einem Trägermaterial 
zu identifizieren. Die Wahl der Extraktionsschritte ist nicht normiert, so dass die ge-
wählten Extraktionsmittel in der korrekten Reihenfolge dokumentiert werden müssen. 
Im Allgemeinen wird die sequentielle Extraktion nach festen, in der Literatur doku-
mentierten Verfahrensweisen durchgeführt (TESSIER et al. 1979; FÖRSTNER und CAL-
MANO 1982; SPOSITO et al. 1982; SHUMAN und HARGROVE 1985; ZEIEN und BRÜMMER 
1991). Bei der Sequentiellen Extraktion wird eine Probe in einem Batch-Versuch 
nacheinander in verschiedenen Lösungen extrahiert (vgl. Tab. A.1.2).  
Tabelle A.1.2: Modifizierte Sequentielle Extraktion nach ZEIEN und BRÜMMER (1991) 
Fraktion Bezeichnung und Bindungsform  Extraktionsmittel  
I.  Mobile Fraktion: Wasserlösliche und austauschbare 
(=unspezifisch adsorbierte) Schwermetalle sowie 
leicht lösliche metall-organische Komplexe  
1-m NH4 NO3  
II.  Leicht nachlieferbare Fraktion: 
Spezifisch adsorbierte, oberflächennah okkludierte 
und an CaCO3 gebundene Formen sowie metallor-
ganische Komplexe geringer Bindungsstärke  
1-m NH4 OAc (pH 6,0)  
III.  An Mn-Oxide gebundene Fraktion  0,1-m NH2OH-HCl + 1-m  
NH4 =Ac (pH 6,0 / 5,5)  
IV. Organisch gebundene Fraktion  0,025-m NH4 -EDTA (pH 4,6) 
V.  An schlecht kristalline Fe-Oxide gebundene 
Fraktion  
0,2-m Oxalatpuffer (pH 3,25) 
VI.  An kristalline Fe-Oxide gebundene Fraktion  0,1-m Ascorbinsäure im 0,2-
m Oxalatpuffer (pH 3,25)  
VII.  Residual gebundene Fraktion  Konz. HClO4 /konz. HNO3 
oder konz. HF/ konz. HClO4 
 
Nach jedem Verfahrenschritt wird das gleiche Material für den folgenden Extraktions-
schritt verwendet, so dass eine allmähliche Abnahme des Schadstoffinventars im 
Laufe der Versuchsdurchführung zu verzeichnen ist. Als mobil gelten die Fraktion I. 
bis III. (KLEY 1999). 
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A.1.13 Soxhlet-Extraktion 
Mit Hilfe der Soxhlet-Extraktion kann eine Probe kontinuierlich ausgelaugt werden mit 
dem Ziel, die maximale Menge an auslaugbaren Substanzen zu bestimmen (ROEMER 
1996). 
20 Gramm einer Bodenprobe werden in der Soxh-
let-Apparatur mit etwa 75 ml eines Aceton/Hexan-
Gemisches über einige Stunden extrahiert. Dabei 
wird das Lösungsmittel im Rundkolben zum Sie-
den erhitzt und der aufsteigende Dampf an einem 
Rückflusskühler kondensiert. Das abgekühlte Lö-
sungsmittel tropft in die Soxhlet- oder Extrakti-
onshülse, die das zu extrahierende Material ent-
hält. Dort sammelt sich das Kondensat an, bis der 
Füllstand die Höhe des Heberrohrs erreicht hat 
und die gesamte Lösung aus Lösungsmittel und 
extrahiertem Material über die Heberwirkung in 
den Rundkolben zurückfließt. Da das Lösungsmit-
tel im Kreislauf geführt wird, führt dieser Prozess 
zu einer allmählichen Anreicherung der zu extra-
hierenden Substanz im Rundkolben, von wo es 
nach einer angemessenen Zeit (mehrere Stun-
den) der Analytik zugeführt wird. 
Abbildung A.1.3: Soxhlet-Apparatur (www.chemie. 
unibas.ch/~nachwuchs/chemie/modul2_4.html) 
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A.2 Ausführliche Herleitung der mathematischen Grundlagen von 
Hydrus-1D 
Das numerische Modell Hydrus-1D ist geeignet, den eindimensionalen Wasser- und 
Schadstofftransport sowie die Temperaturverteilung in der ungesättigten Bodenzone 
zu simulieren. Das Programm basiert auf der Richards-Gleichung und der Konvekti-
ons-Dispersions-Gleichung, die nach der Galerkin-Methode numerisch gelöst wird 
(VOGEL et. al. 1996). 
 
 
A.2.1 Bodenmatrix 
Innerhalb des Bodens bildet sich eine Struktur aus, die aus festen Anteilen, auch 
Matrix genannt, und Hohlräumen (Poren) aufgebaut ist. Dabei bestimmen die Korn-
größenverteilung und die Korngeometrie den Bodenaufbau hinsichtlich seines Po-
rensystems. Dieses Porensystem ist stets vernetzt, da die feste Phase aus separa-
ten Körnern besteht (HARTGE 1999) und somit kein abgeschlossener Raum entste-
hen kann. Zwischenräume zwischen 2 Körnern können jedoch so eng werden, dass 
sie für größere Partikel undurchlässig werden oder aber potenzialverändernd auf die 
flüssige Phase (Wasser) wirken. Die Korngrößenverteilung bestimmt auch die ver-
fügbare spezifische Oberfläche im Boden, die ebenfalls durch den Effekt der Adsorp-
tion potenzialwirksam auf die flüssige Phase wirkt. 
Die Geometrie der Matrix entspricht i. d. R. einem chaotischen Gebilde, das streng 
genommen zu nicht vorhersagbaren Effekten führt. Es ist beispielsweise nicht mög-
lich, die Struktur des Porensystems derart zu erfassen, dass „undurchlässige“ Zwi-
schenräume zwischen 2 Körnern oder aber zusammenhängende Poren, die einen 
kapillaren Aufstieg bewirken können, in dem 3-dimensionalen Netzwerk Boden räum-
lich fixiert werden können. Am Beispiel des kapillaren Aufstiegs wird zudem deutlich, 
dass selbst bei genauer Kenntnis der Porengeometrie eine deterministische Be-
schreibung des Kapillareffekts nicht möglich wäre. Vielmehr kommt der - im stationä-
ren Fall durchaus geeignete - Ansatz über einen Äquivalenzdurchmesser einer 
gleichförmig zylindrischen Kapillare zum Einsatz. 
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Dieser ist so zu wählen, dass sich in der äquivalenten Kapillare das gleiche Potenzi-
al, gemessen in cm Wassersäule, einstellt, wie in der „realen“ Kapillare (vgl. Abb. 
A.2.1). Abweichungen in der Beschreibung des Potenzials sind erst zu erwarten, 
wenn sich der Wassergehaltszustand ändert. 
 
Abbildung A.2.1: Darstellung der äquivalenten Kapillare (HARTE 1999) 
Die Berechnung des Radius der äquivalenten Kapillare geschieht über Gleichung 
A.1. 
gdh
cosαγ2r
w ⋅⋅
⋅⋅
=  Gl. A.1 
γ: Oberflächenspannung des Wassers 
dw: Dichte des Wassers 
α: Benetzungswinkel 
g: Erdbeschleunigung 
h: Wassersäule 
Es ist leicht vorstellbar, dass das Entwässern der realen und der äquivalenten Kapil-
laren unterschiedlich ablaufen wird. Während das Wasser in der Äquivalenzkapillare 
auf Grund der gleichförmigen Geometrie verhältnismäßig leicht ablaufen kann, stößt 
es in der realen Kapillare auf geometriebedingte Widerstände (vgl. Abb. A.2.1). Es 
bleibt an Engpässen bzw. Einbuchtungen „hängen“. Eine erneute Befüllung der Ka-
pillare wird ähnliche Unterschiede hervorbringen. Dieser Effekt wird als „Hysteresis“ 
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bezeichnet. Dabei ist zu beachten, dass die Ursachen für den Hysteresis-Effekt nicht 
restlos geklärt sind (HARTGE 1999). So bewirken beispielsweise auch Lufteinschlüsse 
oder Gefügeveränderungen variable Be- bzw. Entwässerungskurven. 
Die Höhe der Wassersäule (cm) ist proportional der Kraft, die aufgebracht werden 
muss, um dem Boden Wasser zu entziehen, d. h. um Wasser von der freien Was-
seroberfläche (Grundwasseroberfläche) auf die Höhe der Wassersäule anzuheben. 
Eine hohe Wassersäule beschreibt demnach einen Boden, der das Bodenwasser 
gegen die Erdanziehungskraft stark an die Festphase (Matrix) des Bodens bindet. 
Dabei ist der Wasseranteil stark gebunden, der unmittelbar an der spezifischen 
Oberfläche der Bodenpartikel in Form von adsorptiv gebundenem Wasser (elektro-
statische Kräfte, van-der-Waals-Kräfte und Wasserstoffbrücken; HARTGE 1999) oder 
auch als Hydratationswasser austauschbarer Ionen vorliegt. Man kann sich dieses 
Bodenwasser als Film von Wassermolekülen um die Bodenpartikel vorstellen (HART-
GE 1999). Je geringer die Mächtigkeit dieses Films ist, desto höher ist die erforderli-
che Kraft, um dieses Wasser dem Boden zu entziehen, und proportional dazu desto 
höher ist die Wassersäule. Eine geringe Mächtigkeit des Wassermolekülfilms bedeu-
tet aber auch eine verringerte Wassermenge (Wassergehalt). Umgekehrt bedeutet 
eine geringe Wassersäule eine geringe erforderliche Kraft, um dem Boden Wasser 
zu entziehen. Weniger stark gebunden sind gerade die Wassermoleküle, die nicht 
unmittelbar an die Bodenpartikel adsorbiert sind, sondern vielmehr in äußeren 
Schichten an die ihrerseits adsorbierten Wassermoleküle der „1. Schicht“ angelagert 
sind. Ein dickerer Wasserfilm bedeutet wiederum eine größere Wassermenge. Die-
ser Zusammenhang zwischen Wasserfilmdicke und der Kraft zur Wasserentnahme, 
angegeben als Wasserspannung, ist in Abbildung A.2.2 (HARTGE 1999) dargestellt. 
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Abbildung A.2.2: Abhängigkeit der Wasserspannung von der Wasserfilm-Dicke um die 
Bodenpartikel (KEMPER und ROLLINS 1966; In: HARTGE 1999) 
Der Film um ein Bodenpartikel beschreibt zunächst einen von der Bodenfraktion un-
abhängigen Zustand. Um die absolute Wassermenge und damit den Wassergehalt 
im Boden zu bestimmen, benötigt man über die Filmdicke hinaus die Größe der spe-
zifischen Oberfläche. Eine große spezifische Oberfläche, überzogen mit einem Was-
serfilm entsprechend der vorliegenden Wasserspannung, adsorbiert mehr Wasser 
als eine kleine spezifische Oberfläche bei gleicher Wasserspannung. Da die spezifi-
sche Oberfläche mit abnehmendem Kornradius zunimmt, haben feinkörnige Böden, 
wie z. B. Tone, einen höheren Wassergehalt als beispielsweise Sande. Aus dieser 
Erkenntnis ergibt sich unmittelbar Abbildung A.2.3 (HARTGE 1999). 
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Abbildung A.2.3: Wassergehalt als Funktion des Matrixpotenzials (HARTGE 1999) 
Das negative Vorzeichen in der Beschreibung des Matrixpotenzials (x-Achse in Abb. 
A.2.3) weist darauf hin, dass das Matrixpotenzial der Gravitationskraft, die per Kon-
vention die positive Bewegungsrichtung vorgibt, entgegenwirkt. Ein hoher negativer 
Wert entspricht demnach einem niedrigen Potenzial entsprechend einer hohen (!) 
Kraft, die erforderlich ist, um dem Boden Wasser zu entziehen. Bei betragsmäßig 
hohen Zahlenwerten und somit niedrigem Matrixpotenzial stellen sich demnach ge-
ringere Wassergehalte ein. 
Auffällig in Abbildung A.2.3 ist, dass die unterschiedlichen Kornfraktionen mehr oder 
weniger ausgeprägte Bereiche aufweisen, in denen eine Veränderung des Matrixpo-
tenzials eine große Veränderung des Wassergehalts bedingt. Zur Erklärung dieses 
Phänomens ist es hilfreich, erneut auf das Modell der Äquivalentkapillare zurückzu-
greifen. Eine Verringerung des Matrixpotenzials (zunehmend negativere Werte) führt 
dazu, dass dem Boden Wasser entzogen wird. Eine Verringerung des Matrixpotenzi-
als bedeutet aber auch eine Erhöhung der Wassersäule h und proportional dazu eine 
Verringerung des Durchmessers der Äquivalenzkapillare (vgl. Gl. A.2). 
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Es gilt 
Δψm ~ Δh ~ 1/Δd Gl. A.2 
ψm Matrixpotenzial 
h Wassersäule 
d Kapillardurchmesser 
Bei der Verringerung des Matrixpotenzials um Δψm - gleichbedeutend mit einer Erhö-
hung der Wassersäule um Δh - wird folglich der Durchmesser der Äquivalenzkapilla-
re um Δd verringert. Waren zum Ursprung (Ur) Kapillaren mit einem Durchmesser 
d < dUr wassergefüllt, so sind bei verringertem Matrixpotenzial 
ψm,Ur - Δψm Gl. A.3 
lediglich Kapillaren mit einem Durchmesser von d < dUr - Δd wassergefüllt. 
Alle Kapillaren mit dem Durchmesser 
dUr - Δd < d < dUr Gl. A.4 
werden durch die Veränderung des Matrixpotenzials entwässert. Böden, deren Po-
rensystem relativ einheitliche Äquivalentdurchmesser dieser Größenordnung beinhal-
ten, werden stark entwässert. Einheitliche Äquivalentdurchmesser bedeuten aber 
auch einheitliche Korngrößen, deren Verteilung wiederum der Siebkurve eines Bo-
dens entnommen werden kann (vgl. Abb. A.2.4). 
Steile Bereiche in Abbildung A.2.4 bedeuten hohe prozentuale Anteile einer einheitli-
chen Korngröße, die mit einheitlichen Äquivalentdurchmessern gleichzusetzen sind. 
Dieser Verlauf führt aber auch zu einer großen Wassergehaltsänderung in diesem 
Bereich, wie in Abbildung A.2.3 dargestellt. Der Verlauf der Wasserspannungskurve 
weist damit eine deutliche Übereinstimmung mit dem Verlauf der Siebkurve auf. Tat-
sächlich kann sowohl über grafische als auch rechnerische Verfahren die Wasser-
spannungskurve aus der Korngrößenverteilung abgeleitet werden (HARTGE 1999). 
 A.2 Ausführliche Herleitung der mathematischen Grundlagen von Hydrus-1D 
 11. Anhang 347 
 
Abbildung A.2.4: Körnungssummenkurven von Feinböden aus Sand (Ss), Löss (Ut), Ge-
schiebelehm (Ls) und tonreichem Schlick (Tu) (SCHEFFER 2002) 
Der Einfluss des Bodens auf das Wasser wurde bisher durch das „Matrixpotenzial“, 
d. h. die Fähigkeit des Bodens, Wasser zu adsorbieren, und das „Gravitationspoten-
zial“ beschrieben. Diese für das Bodenwasser wesentlichen Größen werden häufig 
unter dem Begriff des „hydraulischen Potenzials“ (ψH) zusammengefasst: 
ψH = ψm + ψz Gl. A.5 
Die Summe aller Kräfte, die auf die Wassermoleküle einwirken, ausgedrückt als Po-
tenziale, ergibt das Gesamtpotenzial ψ. Es setzt sich zusammen aus den Teilpoten-
zialen: 
ψ = ψm + ψz + ψo + ψΩ + ψp Gl. A.6 
ψm: Matrixpotenzial 
ψz : Gravitationspotenzial 
ψo : Osmotisches Potenzial 
ψΩ: Auflastpotenzial 
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ψp: Druckpotenzial 
ψg: Gaspotenzial 
ψh: Piezometrisches Potenzial 
Dabei beschreibt jeweils die Grundwasseroberfläche den Bezugspunkt (HARTGE 
1999). 
 
 
A.2.2 Wasserfluss 
Wasser fließt, wenn ein Potenzialgefälle vorliegt und eine offene Verbindung zwi-
schen Start- und Endpunkt besteht. Die Fließrichtung ist orthogonal zu den Äquipo-
tenziallinien von höheren zu niedrigeren Potenzialen (vgl. Abb. A.2.5). 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung A.2.5: Fließrichtung in Abhängigkeit der Äquipotenziallinien 
(nach DURNER 2001) 
Ein Fluss beispielsweise, der von einem Ort A (Ausgangspotenzial) zu einem tiefer-
gelegenen Ort B (niedrigeres Potenzial) fließt, wird durch das Gravitationspotenzial 
ψz angetrieben. Die Änderung des Potenzials, auch Gradient des Potenzials ge-
nannt, von A nach B wird durch den Ausdruck 
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dl
dψ
Ψgrad =  Gl. A.7 
beschrieben, wobei l die Fließstrecke [m] beschreibt. Im 3-dimensionalen Fall kann 
gradψ auch geschrieben werden als ∇ψ. Das Symbol ∇ ist der Nablaoperator, der 
die Berechnung der Veränderung des Potenzials in x-, y- und z-Richtung bewirkt. 
⎟⎟
⎟
⎠
⎞
⎜⎜
⎜
⎝
⎛
∂∂
∂∂
∂∂
=∇
z/
y/
x/
 Gl. A.8 
Dabei wird lediglich die potenzielle Energie des Wassers beschrieben. Die kinetische 
Energie, die sich aus der Bewegung des Wassers ergibt, bleibt unberücksichtigt. Mit 
der Potenzialfeldtheorie wird also lediglich ein isothermer Zustand statisch erfasst 
(HARTGE 1999). 
Wie bereits beschrieben beschreibt das Potenzial die Kraft, die aufgebracht werden 
muss, um dem Boden Wasser zu entziehen. Diese Kraft entspricht der Kraft die auf-
gewendet werden muss, um Wasser von der freien Wasseroberfläche (Grundwas-
seroberfläche) auf die Höhe einer Wassersäule anzuheben. 
hgmψ ⋅⋅=  Gl. A.9 
m: Masse des Wassers [kg] 
g: Erdbeschleunigung [m/s²] 
h: Höhe über Bezugsniveau [m] 
Eine große Wassermenge besitzt ein höheres Potenzial als eine geringe Wasser-
menge. In Gleichung A.9 kann sich jedoch ein hohes Potenzial einerseits durch eine 
große Masse und andererseits durch eine große Höhe über einem Bezugsniveau 
einstellen.  
Für eine vergleichende Aussage fehlt der Bezug auf eine Wassermenge, angegeben 
als Masse [kg], als Volumen [m³] oder als Gewicht [(kg . m) / s²]. Der Bezug des Po-
tenzials auf ein Volumen liefert die Messgröße „Druck“ in bar oder Pascal. Häufiger 
findet man den Bezug auf das Gewicht des Wassers. Die daraus resultierende 
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Messgröße entspricht der bereits eingeführten Wassersäule [cm]. Dabei entspricht 
ein cm Wassersäule einem Hektopascal [hPa]. 
(Auf der Erdoberfläche herrscht ein Druck von ca. 1 bar bzw. 105 Pa (= 10³ hPa). Bei diesem 
Druck stellt sich eine Wassersäule von ca. 10 m (= 103 cm WS) ein.) 
 
 
A.2.3 Darcy-Fluss 
Der französische Ingenieur Darcy (1803 – 1858) formulierte das Ausmaß der Was-
serbewegung in Abhängigkeit des soeben beschriebenen Potenzialgefälles und der 
hydraulischen Durchlässigkeit oder Wasserleitfähigkeit kf des Bodens. 
z
ψkq f ∂
∂
⋅−=  Gl. A.10 
Der Gradient dψ steigt vom kleineren Potenzial zum höheren an (positiv). Die Fließ-
richtung weist jedoch vom höheren zum niedrigeren Potenzial und somit dem Gra-
dienten entgegen. Diesem Umstand wird hier durch ein negatives Vorzeichen Rech-
nung getragen. 
Multipliziert man den spezifischen Fluss bzw. die Darcy- oder Filtergeschwindigkeit q 
mit der Querschnittsfläche A, über die das Wasser fließt, erhält man den Wasserfluss 
Q in Kubikmeter pro Sekunde. 
q ⋅ A = Q Gl. A.11 
Der Wasserfluss Q stellt sich ein, wenn die gesamte Querschnittsfläche A durch-
strömt wird. Das poröse Medium Boden stellt dem durchfließenden Wasser jedoch 
nur eine geringere Fläche zur Verfügung. Dieser durchflusswirksame Anteil ne, auch 
nutzbare Porosität, ist in der Regel kleiner als die Gesamtporosität. Er beschreibt den 
Wasseranteil, der unter dem Einfluss der Schwerkraft frei abfließt. Dividiert man die 
Filtergeschwindigkeit q durch die nutzbare Porosität ne erhält man die Abstandsge-
schwindigkeit vu. 
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vu = q/ne Gl. A.12 
Die Differenz aus Gesamtporosität und nutzbarerer Porosität wird als Haftwasser 
bezeichnet (vgl. Abb. A.2.6). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abbildung A.2.6: Beziehungen zwischen Gesamtporen-, Nutzporen, und Haftwasserraum 
in Abhängigkeit von der Korngröße (DOETSCH 1998) 
Tatsächlich wird die reale Geschwindigkeit des Wassers höher als die Abstandsge-
schwindigkeit sein, da die Wasserpartikel nicht geradlinig durch den Boden fließen, 
sondern „auf Umwegen“ um die Bodenpartikel herum fließen. Der zurückgelegte 
Weg wird demnach länger, die erforderliche Geschwindigkeit folglich höher gegen-
über geradlinig fließendem Wasser. 
Um die gleiche Darcy-Geschwindigkeit zu erreichen, muss nach Gleichung A.12 
Wasser in einem Grobsand mit einem relativ hohen nutzbaren Porenvolumen lang-
samer fließen als beispielsweise in einem Feinsand mit einem - aufgrund des hohen 
Haftwasseranteils - geringeren nutzbaren Porenvolumen. 
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Wassergehaltsänderung 
Im stationären Fall ist die Abstandsgeschwindigkeit über der Strecke z konstant, so 
dass gilt 
0
z
v
=
∂
∂  Gl. A.13 
bzw. für ne = konst 
0
z
q
=
∂
∂  Gl. A.14 
Es gilt dann für den eindimensionalen Fall die Kontinuitätsgleichung 
z
q
t
θ
∂
∂
−=
∂
∂  Gl. A.15 
Auch hier beschreibt das negative Vorzeichen die Situation, dass ein negativer Was-
serflussgradient, d. h. ein höherer Wasserfluss in das Kontrollvolumen als aus dem 
Kontrollvolumen heraus, eine positive Wassergehaltsänderung bewirkt. 
Das Potenzial ψ in Gleichung A.6 setzt sich aus den Kräften zusammen, die auf das 
Wasser wirken. Unter Freilandbedingungen sind das - in guter Näherung - das Mat-
rixpotenzial ψm und das Gravitationspotenzial ψz. Gleichung A.10 kann dann ge-
schrieben werden als 
z
ψψkq zmf ∂
∂+∂
⋅−=  Gl. A.16 
Wählt man zudem die Geländeoberkante als Bezugsniveau und die Tiefenkoordinate 
z positiv nach unten kann das Gravitationspotenzial auch geschrieben werden als 
zgmψz −⋅⋅=  Gl. A.17 
bzw. - sofern das Gewicht des Wassers als Normierungsgröße gewählt wird - als 
zψz −=  Gl. A.18 
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Durch Einsetzen von Gleichung A.18 in Gleichung A.16 erhält man 
z
zψkq mf ∂
∂−∂
⋅−=  = ⎟⎠
⎞⎜⎝
⎛
−
∂
∂
⋅− 1
z
ψk mf  Gl. A.19 
Das Darcy-Gesetz gilt für gesättigte Verhältnisse. Im ungesättigten Boden unterliegt 
der Durchlässigkeitsbeiwert kf in Abhängigkeit vom Matrixpotenzial und damit vom 
Wassergehalt großen Schwankungen. In der erweiterten Formulierung nach Bu-
ckingham (1907), wird für den ungesättigten Fall kf als Funktion des Matrixpotenzials 
ausgedrückt 
( ) ⎟⎠
⎞⎜⎝
⎛
−
∂
∂
⋅−= 1
z
ψ
Ψkq m  Gl. A.20 
Setzt man die Gleichung für den ungesättigten Wasserfluss q in die Kontinuitätsglei-
chung ein, erhält man die Richards-Gleichung 
( ) ⎥⎦
⎤⎢⎣
⎡ ⎟⎠
⎞⎜⎝
⎛
−
∂
∂
⋅
∂
∂
=
∂
∂ 1
z
ψ
ψk
zt
θ m  Gl. A.21 
In der Richards-Gleichung kommen die Variablen θ und Ψ vor, deren Zusammen-
hang über die spezifische Wasserkapazität ausgedrückt werden kann. Sie ist defi-
niert als Änderung des Wassergehalts gegen die Änderung des Potenzials. 
ψ
θC
∂
∂
=  Gl. A.22 
Durch Einsetzen der spezifischen Wasserkapazität in die Richards-Gleichung erhält 
man die viel verwendete Druckform der Richards-Gleichung, die als Funktion von ψ 
dargestellt wird. 
( ) ⎥⎦
⎤⎢⎣
⎡ ⎟⎠
⎞⎜⎝
⎛
−
∂
∂
⋅
∂
∂
=
∂
∂ 1
z
Ψ
Ψk
zt
ψC m  Gl. A.23 
Um die Richards-Gleichung anwenden zu können, muss die Beziehung zwischen 
dem Wassergehalt und dem Potenzial bekannt sein. Sie wird beschrieben durch die 
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bodenartspezifische Wasserspannungskurve, Retentionskurve oder auch pF-Kurve, 
wobei der pF-Wert dem Logarithmus des negativen Matrixpotenzials entspricht 
(DURNER 2001). 
pF = log(-ψ) Gl. A.24 
Anhand der Abbildung A.2.7 können einige charakteristische Kenngrößen dargestellt 
werden. 
 
Abbildung A.2.7: Kenngrößen für Bodenwassercharakteristiken, dargestellt als Wasser-
gehalt als Funktion des pF-Wertes (DURNER 2001) 
Diese Beziehung zwischen Wassergehalt und Matrixpotenzial bzw. Wassersäule 
wird im Wesentlichen durch die Bodenart bestimmt. Darüber hinaus sind jedoch auch 
Effekte zu berücksichtigen, die schwer vorhersagbar sind. So unterscheidet sich der 
Verlauf der pF-Kurve deutlich je nachdem, ob der Boden entwässert oder bewässert 
wird (Hysterese) (vgl. Abb. A.2.8). 
Auch die Veränderung des Gefüges im Verlauf der Bodenentwicklung und damit ein-
hergehend die Veränderung der Lagerungsdichte des Bodens hat einen Einfluss auf 
das Porenvolumen und damit auf die pF-Kurve. 
LK: Luftkapazität 
nFK: nutzbare Feldkapazität 
FK: Feldkapazität 
WWK: Welkepunktwasserkapazität 
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Abbildung A.2.8: Beziehung zwischen Wassergehalt und Wasserspannung (Wasser-
spannungskurve) bei Bewässerung und Entwässerung (Hysteresis-
effekt) (SCHEFFER 2002) 
Wasserspannungskurven wurden von MUALEM (1984) oder IWATA (1988) mathema-
tisch beschrieben. Zur Anwendung in mathematischen Simulationsmodellen kommt 
häufig die Beschreibung nach VAN GENUCHTEN (1980): 
( )
( )[ ]mn
rs
rψ
ψα1
θθ
θθ
⋅+
−
+=  Gl. A.25 
θΨ: Wassergehalt bei Wasserspannung Ψ 
θS: Wassergehalt bei Wassersättigung 
θr: Restwassergehalt (bei pF = 4,2) 
α: entspricht dem Kehrwert der Wasserspannung bei deren steilsten Verlauf 
(dθ/dΨ= max.) 
m, n: voneinander abhängige Parameter, die die Steilheit der Kurve beschreiben 
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Der wasserspannungsabhängige Durchlässigkeitsbeiwert wird nach diesem Ansatz 
wie folgt beschrieben: 
( ) ( ) 2m1/meles S11SKψK ⎥⎦⎤⎢⎣⎡ −−⋅⋅=  Gl. A.26 
Ks: gesättigte Leitfähigkeit 
l: van Genuchten Parameter (der empirische Tortuositätskoeffizient wird bei 
Fehlen von genaueren Daten zu 0,5 gesetzt. In der neueren Literatur wird eher die 
Verwendung von l = 0 oder l = -1 empfohlen; DURNER 2001) 
m: van Genuchten Parameter (m = 1 – 1/n) 
Se: effektive Sättigung 
rs
rψ
e θθ
θθ
S
−
−
=  Gl. A.27 
θψ: Wassergehalt bei Wasserspannung Ψ 
θr: Restwassergehalt (bei pF = 4,2) 
θs: Wassergehalt bei Wassersättigung 
 
Daneben finden sich ähnliche Ansätze von BROOKS und COREY (1964) oder VOGEL 
und CISLEROVA (1988). 
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Diese Dokumentation soll einen kurzen Überblick über Installation und Bedienung 
der neuen Programmversion SISIM 2006 geben. Dabei wurde besonderes Gewicht 
auf die Darstellung der Neuerungen gegenüber der Vorversion gelegt. Die theoreti-
schen Grundlagen dieser Fähigkeiten können in der Projektdokumentation nachge-
sehen werden. 
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A.3.1 Installation 
Je nach Art des Betriebssystems und nach Vorversion müssen zunächst unter-
schiedliche Schritte ausgeführt werden, bevor SISIM 2006 installiert werden kann. 
A.3.1.1 Vorversion vorhanden 
Falls Änderungen an den Daten einer eventuell vorhandenen Vorversion ausgeführt 
wurden, z.B. Eingabe eigene Schadstoffe oder eventuelle Standortdateien im Pro-
grammordner der alten Version, müssen Sie diese zunächst sichern. 
 
Dann muss die Vorversion deinstalliert werden. Dieser Schritt kann mittels  
 
Start / Einstellungen / Systemsteuerung / Software 
 
ausführen. In der Kategorie 
 
kann dann nach Markierung des entsprechenden Programmeintrages mittels  
 
das Programm entfernt werden. 
A.3.1.2 Keine Vorversion vorhanden 
In diesem Fall kann SISIM 2006 ohne weitere Vorarbeiten installiert werden. 
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A.3.1.3 Installation der Version SISIM 2006 
Zur Installation von SISIM 2006 sind administrative Rechte für das Betriebssystem 
notwendig. Es sind zwei Varianten der Installation zu unterscheiden. 
A.3.1.3.1 Unter Useraccount 
Wenn der User, für den die Software installiert ist, keine administrativen Rechte be-
sitzt, muss die alte Version über Administratorrecht deinstalliert werden. Dazu kann 
der User gewechselt werden (User abmelden und als Administrator wieder anmel-
den) oder unter dem Account des Usereintrages unter Administratorrecht installiert 
werden. Dazu klicken Sie mit der rechten Maustaste in den Einstellungen auf das 
Software-Icon und wählen anschließend die Option 
. 
Sie müssen dann die Benutzerkennung eintragen 
 
und können anschließend das Programm installieren, wie es im nächsten Abschnitt 
beschrieben ist. 
Anmerkung: Der Domänenname ist im Regelfall der Name des Computers und wird 
in dem Fall automatisch gesetzt.  
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A.3.1.3.2 Unter Administratoraccount 
Sind Sie als User mit Administratorrechten angemeldet, können Sie die Installation 
direkt von der CD ausführen. Wechseln Sie dazu im Windows-Explorer in den CD-
Ordner (z.B. ) und führen Sie dann im CD-Hauptordner die Datei 
 
aus. 
Nach der Anzeige des Fensters der Vorbereitung zur Installation: 
 
wird der Einführungsbildschirm der SISIM-Installation angezeigt: 
 
Nach einem Klick auf  müssen die Lizenzbedingungen akzeptiert werden, 
damit die Installation fortgesetzt werden kann. 
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Anmerkung: 
In dieser Arbeitsversion ist an dieser Stelle nur der Vorlagentext des InstallShield 
Wizard vorhanden. 
Das nächste Fenster gibt Informationen zur aktuellen Programmversion aus,  
 
die mittels  verlassen werden. 
 
Im darauf folgenden Fenster müssen Name und Firma eingetragen werden. Die 
Auswahl zur Installation für alle Benutzer oder nur einen einzelnen Benutzer können 
Sie überspringen. In dieser Version sind sie ohne Auswirkung. 
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Ein Klick auf  zeigt zusammenfassend noch einmal die eingetragenen und 
automatisch eingestellten Optionen an: 
 
Mittels  können Sie die Angaben nochmals ändern. Mittels  wird 
SISIM 2006 installiert. Die Fortschrittsanzeige gibt einige Informationen zur Installati-
onsaktivität wieder,  
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bis im letzten Fenster mittels  die Installation abgeschlossen wird. 
 
Die Installation trägt ein Symbol im Programmordner von Windows ein  
 
und legt ein Programm-Icon  
 
auf dem Desktop ab.  
A.3.1.3.3 Verwaltung der Datenbank 
Ist SISIM zum ersten Mal auf dem Computer installiert worden, wird die Konfiguration 
der Datenbank automatisch vorgenommen. 
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Wenn eine Vorversion von SISIM installiert war, muss der BDE (Borland Database 
Engine) die neue SISIM-Version bekannt gegeben werden. Dazu wird über 
Start/Einstellungen/Systemsteuerung 
die BDE-Verwaltung aufgerufen 
 
Im Register Datenbanken 
 
muss dann der Eintrag „Vertik“ gewählt werden (einmal Klicken). Im rechten Fenster-
teil sind anschließend die Einstellungen der „Vertik“-Datenbank sichtbar.  
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Der Eintrag „Path“ muss dann geändert werden in den Installationspfad (im Standard 
„C:\Programme\CHEMLOG\SISIM2006“). Dieser Eintrag wird als Letztes gespeichert 
über das Menü: Objekt, Option: Übernehmen. 
 
Anmerkung: 
Haben Sie den Eintrag „Vertik“ doppelt angeklickt, wird das Symbol mit einem grünen 
Quadrat eingerahmt. 
 
Dann kann der Pfadeintrag („Path“) nicht geändert werden, bis im Menü: „Objekt“ die 
Option: „Schließen“ gewählt oder die Verwaltung geschlossen wird.  
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A.3.2 Simulationen 
Zur Ausführung einer Simulation müssen mindestens Bodendaten (Standort), 
Schadstoffdaten und Schadstoffkonzentrationen sowie durchschnittliche Sickerwas-
sermengen eingetragen werden. Darüber hinaus können noch zahlreiche weitere 
Daten bzw. Optionen verwendet werden. Diese werden nachfolgend kurz beschrie-
ben, wobei ein besonderes Augenmerk auf die Änderungen gegenüber der Vorversi-
on gelegt wird. 
A.3.2.1 Programm starten 
Das Programm wird über den Eintrag  
 
im Programmordner bzw. das Icon 
 
auf dem Desktop gestartet. Automatisch erscheint dann in der Taskleiste ein analo-
ges Programmsymbol  
 
das ein Kontextmenü verbirgt (rechte Maustaste), welches im nächsten Abschnitt 
beschrieben wird. 
Nach dem Starten von SISIM 2006 kann das Programmfenster durch einen Klick auf 
 wie üblich minimiert werden, bei Verwendung von  wird das Programmfenster 
geschlossen. Im Gegensatz zu anderen Programmen wird SISIM 2006 dabei jedoch 
nicht beendet. Es läuft im Hintergrund weiter, was an dem Symbol in der Taskleiste 
erkannt werden kann. Ein Klick mit der rechten Maustaste auf dieses Symbol öffnet 
das Kontextmenü 
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in dem das Programmfenster wieder aktiviert (wieder hergestellt) werden kann. Ist 
das Programmfenster hingegen sichtbar, kann in diesem Menü das Fenster auch 
deaktiviert (im Hintergrund versteckt) werden. 
 
A.3.2.2 Programm beenden 
Das Programm kann über das Dateimenü mittels Datei/Beenden oder über das Kon-
textmenü des Symbols in der Taskleiste (Option Beenden) beendet werden. Danach 
wird das Programmfenster geschlossen und das Programm beendet. Während einer 
laufenden Simulationsberechnung sind beide Methoden nicht erreichbar, da dann ein 
Dialogfenster mit Fortschrittsbalken angezeigt wird. 
 
Stattdessen muss die Simulation durch Anklicken der Schaltfläche  ab-
gebrochen werden. 
A.3.2.3 Standort eingeben 
Um eine Simulation ausführen zu können, müssen die Bodendaten bekannt sein. 
Dazu wird die Schichtdarstellung mittels  
Parameter / Schichtverzeichnis 
aufgerufen: 
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Die erste eingetragene Schicht ist die fiktive Schicht, eine mathematisch notwendige 
Schicht zum Auftragen von Schadstoff auf die Oberfläche eines Bodens. Zum Eintra-
gen neuer Bodenschichten kann entweder aus einem Katalog von vordefinierten Bo-
denschichten ausgewählt werden ( ) oder eine leere Schicht 
angehängt werden ( ), deren Daten dann manuell eingetragen werden müs-
sen. In der nachfolgenden Abbildung ist eine Bodenschicht mit Feinkies ausgewählt 
worden. Als einzige manuelle Größe  m u s s  die „Mächtigkeit der Schicht“ eingege-
ben werden. Anschließend wird per  die Schicht eingetragen. 
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Entsprechend kann mittels  auch eine leere Schicht eingetragen und an-
schließend ausgefüllt werden. 
Soll die Bearbeitung einer Schicht abgebrochen werden, kann  gewählt 
werden. 
 
Es kann jedoch auch eine vordefinierte Schicht ausgewählt und anschließend verän-
dert werden. Soll in der Schicht biologischer Abbau berücksichtigt werden, kann dies 
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eingeschaltet werden ( ). Zusätzlich kann die Farbe der Darstel-
lung im Ergebnisdiagramm geändert werden ( ). 
A.3.2.4 Standort variieren 
SISIM 2006 bietet die Möglichkeit, die Bodendaten eines Standortes zu variieren, 
ohne einen neuen Standort anlegen zu müssen. Dazu kann der eingegebene 
Schichtaufbau mit allen dazugehörigen Daten als „Original“ abgespeichert werden. 
 
Eine Nachfrage des Programms sorgt für die Sicherung gegen versehentliches Ü-
berschreiben 
 
Wird die Frage mit  beantwortet, sind die aktuellen Daten als Original abge-
legt, eine entsprechende Auswahl von  speichert die Daten nicht, sondern gibt 
die Meldung: 
 
aus. 
 
Anschließend können die Werte aller Schichten (mit Ausnahme der fiktiven Schicht) 
geändert und auf normalem Wege (  ) gespeichert werden. Diese Werte 
sind dann für die Simulationen gültig. 
 
Sollen die als Originaldaten gespeicherten Daten wiederhergestellt werden, reicht ein 
Klick 
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auf 
 
worauf das Programm mit der Sicherheitsnachfrage  
 
reagiert. Wird diese Meldung mit  beantwortet, werden die Daten aller Schich-
ten durch die entsprechenden Originaldaten ersetzt, ein Klick auf  erzeugt die 
Meldung 
 
worauf die aktuellen Schichtdaten erhalten bleiben. 
A.3.2.5 Schadstoffdaten 
Die Ebene der Schadstoffdaten ist weitestgehend so erhalten geblieben, wie in der 
Vorversion. SISIM 2006 lässt jedoch die Möglichkeit zu, für „eigene“ Schadstoffein-
träge die Mobilisierbarkeit einzustellen. Dadurch wird dem Umstand Rechnung ge-
tragen, dass bei schwerlöslichen Substanzen nicht die gesamte im Boden enthaltene 
Konzentration tatsächlich für den Transport zur Verfügung steht. Die Mobilisierbarkeit 
gibt den zur Lösung im Sickerwasser verfügbaren Anteil an. Die Standardeinstellung 
dieses Wertes beträgt 100%. 
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A.3.2.6 Konzentrationen eintragen 
Die größten Änderungen hat die Bedienung des SISIM-Programms im Bereich der 
Schadstoffkonzentrationen erfahren. 
So ist neben der Eingabe von Messwerten (im Boden vorhandene Konzentrationen) 
jetzt auch die Möglichkeit gegeben, sowohl konstante als auch funktional bestimmte 
Konzentrationen für einen definierten Zeitraum auf die Oberfläche aufzutragen. Wei-
terhin können die Bodenkonzentrationen auch in Form von Schichtwerten eingetra-
gen werden. Zusätzlich können Makroporen in unterschiedlicher Länge und variablen 
Anteilen berücksichtigt werden. Auch die Sickerwasserraten können jetzt in der mo-
natlichen Verteilung oder durch einen konstanten Jahresmittelwert eingetragen wer-
den. 
A.3.2.6.1 Messwerte 
Die Messwerte werden, wie in der Vorversion des Programms eingegeben. In SI-
SIM 2006 jedoch kann die Einheit zusätzlich ausgewählt werden. 
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Die ausgewählte Einheit gilt dann für alle Messwerte. 
A.3.2.6.2 Kontinuierlicher Schadstoffeintrag 
Für die Berücksichtigung zulaufender Schadstoffeinträge muss die Option 
 
eingeschaltet werden. Dann stehen zwei Varianten zur Verfügung: 
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Konstante Konzentration 
Die Auswahl der konstanten Konzentration für den kontinuierlichen Eintrag ist vor-
eingestellt. 
 
Sowohl die Konzentration des Schadstoffes im Sickerwasser an der Bodenoberflä-
che, als auch die Eintragsdauer des Schadstoffes müssen eingegeben werden. Zu-
sätzlich lassen sich die zeitliche Einheit (Tage, Monate oder Jahre) der Eintragsdau-
er sowie diejenige für die Konzentration (µg/l, mg/l, g/l) einstellen. Die Konzentrati-
onseinheit des kontinuierlichen Eintrages ist unabhängig von der Konzentration der 
Messwerte wählbar. 
Nachfolgend sind die Einträge für einen viermonatigen Schadstoffeintrag mit einer 
Schadstoffkonzentration von 15 mg/l dargestellt. 
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Funktionale Konzentration 
Die Möglichkeit zum funktionalen Konzentrationseintrag kann durch Auswahl von  
 
oder durch Ausschalten des konstanten Eintrags 
 
sichtbar gemacht werden.  
Wird anschließend die Schaltfläche  angeklickt, öffnet SISIM 2006 das 
Fenster zur Einstellung der Funktion. 
 
Nach Einstellung eines Funktionstyps und Eingabe der passenden Koeffizienten, 
werden die mathematische Formel und bei Bedarf (Schaltfläche ) auch der 
graphische Funktionsverlauf angezeigt. 
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Im Bereich „Funktionstyp“ kann zwischen verschiedenen mathematischen Funktions-
verläufen ausgewählt werden, nachfolgend z.B. für „Exponentiell 2“ dargestellt. 
 
Der Bereich „Koeffizienten“ gibt automatisch entsprechend der ausgewählten Funkti-
on Eingabefelder für die Koeffizienten frei. 
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Die algebraische Darstellung der Formel ist im oberen rechten Quadranten zu sehen. 
 
Die Konstanten können jetzt eingetragen und beliebig auch aus- bzw. wieder einge-
schaltet werden durch Anklicken der jeweiligen Schaltkästchen vor den Koeffizienten. 
 
Im oben gezeigten Beispiel sind die Koeffizienten „a2“ und „a4“ ausgeschaltet wor-
den. 
Durch wiederholtes Anklicken können die Eingabefelder der Koeffizienten natürlich 
wieder angezeigt werden. 
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Wenn die graphische Darstellung gewünscht ist, kann mittels  der Funk-
tionsverlauf dargestellt werden: 
 
Die Einteilung der Zeitachse (Tage) ist gerastert. Es werden nur 10er-Potenzen oder 
Vielfache von 5 dargestellt. 
Der Bereich der Konzentrationsachse wird zusätzlich zur Grafik auch im rechten Teil 
des Fensters die Spanne (hier 0-5) angezeigt: 
 
Zur Verwendung des funktionalen Konzentrationseintrags ist es nicht notwendig, die 
Grafik anzeigen zu lassen. Es empfiehlt sich jedoch, da dann eventuelle Eingabefeh-
ler der Koeffizienten leichter ermittelt werden können. 
Nach Bestätigen des Funktionseintrags mittels  wird die algebraische 
Formel im Konzentrationsfenster als Hinweis angezeigt 
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Die Art der funktionalen Darstellung kann durch erneutes Aufrufen des Funktions-
fensters geändert werden.  
Zum Ausschalten des funktionalen Eintrags muss entweder auf den konstanten Ein-
trag umgeschaltet oder der kontinuierliche Eintrag wieder ausgeschaltet werden. 
 A.3 Kurzdokumentation SISIM - Benutzerhandbuch 
382 11. Anhang 
Kombinierte Funktionen 
Ein Sonderfall des funktionalen Konzentrationseintrags ist die Kombination aus linea-
rem Eintrag und anschließendem exponentiellem Verlauf - wie in der nächsten Abbil-
dung für die oben gezeigte exponentielle Funktion mit vorgeschalteter linearer Funk-
tion mit Steigung 1 dargestellt. 
 
Als Cliptime  (hier mit 10 Tagen eingestellt) ist die Zeit ge-
meint, nach der die lineare Funktion in die exponentielle Funktion übergeht. 
Die Grafik zeigt in diesem Fall eine deutliche Unstetigkeitsstelle beim Übergang zwi-
schen linearer und exponentieller Funktion.  
Um die Mühsal einer manuellen Anpassung der Koeffizienten zu vermeiden, kann 
mittels  der Koeffizient „a5“ so angepasst werden, dass die Größenord-
nung der beiden Funktionen identisch wird, wie in den beiden folgenden Abbildungen 
dargestellt ist: 
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mit dem Koeffizienten . 
 
Anmerkung: 
Ohne kontinuierlichen Eintrag müssen Messwerte eingegeben werden, um das Fens-
ter der Konzentrationseingabe mittels  schließen zu können. 
A.3.2.6.3 Schichtwerte 
Statt einzelner Messwerte, die in diskreter Tiefe gemessen wurden, können Mess-
werte für gesamte Bodenschichten eingetragen werden. Das Eingabefenster wird 
durch Anklicken der Schaltfläche  angezeigt: 
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Im Unterschied zu den diskreten Messwerten, werden diese Konzentrationen - hier 
mit 10, 0 und 5 eingetragen – für alle Layer der entsprechenden Bodenschichten 
verwendet, während die diskreten Messwerte nur in den Layern, die zu den jeweils 
angegebenen Bodentiefen korrespondieren, verwendet werden. 
A.3.2.6.4 Makroporen (Preferential flow) 
SISIM 2006 kann Makroporen im Boden berücksichtigen. Makroporen unterliegen 
nicht der normalen Sickerwasserkaskade, sondern können das Sickerwasser durch 
die Kanäle direkt in die Schicht am unteren Ende der Pore leiten. Es können mehrere 
Kanäle unterschiedlicher Länge angegeben werden. 
 
Im hier dargestellten Fall führt die erste Pore von 0,15 m bis 0,65m. Diese Pore ist 
am Bodenvolumen mit 20% beteiligt. Die zweite Pore beginnt bei 0,45m und endet 
bei 0,75m. Sie ist an dem entsprechenden Bodenvolumen zwischen 0,45m Tiefe und 
0,75m Tiefe mit 30% beteiligt. Beide Poren wirken pro Jahr 500 mal. Sollen die Mak-
roporen wieder entfernt werden, muss die Schaltfläche  angeklickt 
werden. Nach einer Sicherheitsabfrage 
 
werden die Werte auf 0 zurückgesetzt (ja) oder belassen (Nein). 
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A.3.2.6.5 Sickerwasserwerte 
Die Grundwasserneubildungsrate kann als mittlere Jahresrate eingestellt werden, z. 
B. 0,60 l pro m² und Tag 
 
oder als mittlere monatliche Werte eingetragen werden: 
 
Mit der Schaltfläche  kann der Wert des Jahresdurchschnitts als Vor-
gabewert für die Monate eingetragen werden. Die Schaltfläche  
zeigt die Monatswerte als Diagramm an 
 
Anmerkung: Die Jahresdurchschnittswerte können auch in der Einheit  ein-
gegeben werden, die Monatswerte nur in der angegebenen Einheit. 
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A.3.2.7 Vorgaben 
Das Menü Simulation gibt, nachdem alle notwendigen Daten zur Berechnung einge-
tragen sind, die Option “Vorgaben” frei. 
 
Hier kann die Zeitbasis für die Berechnung und die Ergebnisdarstellung geändert 
werden (Ein Zeitschritt umfasst einen Tag, einen Monat oder ein Jahr). Zusätzlich 
kann die maximale Laufzeit eingetragen werden, um langatmige Berechnungen zu 
vermeiden. Hier wird jetzt zusätzlich ein Warnhinweis angezeigt, wenn der Zahlen-
wert 2400 überschreitet. 
 
Die Berechnungsart ist permanent auf „Vorwärts“ gesetzt, da die in SISIM 2006 neu 
eingeführten Faktoren (z.B. Makroporen, Schichtkonzentrationen, Dispersionskorrek-
tur) in der Rückwärtsrechnung nicht verwendet werden können. Zur eindeutigen Ver-
anschaulichung des Verfahrens ist die Anzeige der Berechnungsart jedoch in diesem 
Optionenfenster verblieben. 
Als letzte Einstellung kann hier die Art der Berücksichtigung des biologischen Ab-
baus vorgenommen werden. Diese Einstellung wirkt nur, wenn für die jeweils be-
trachtete Bodenschicht biologischer Abbau eingeschaltet ist. Als Basisformel gilt für 
den biologischen Abbau 
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tebio Δ⋅−= λ0 . 
 
Zu unterscheiden sind drei verschiedene Arten des Abbaus: 
A.3.2.7.1 Nur Quellstärke 
0biobio =  
Dieser Fall geht davon aus, dass der Schadstoff nur zugeführt wird (Quellestärke), im 
Boden jedoch keine alten Schadstoffkonzentrationen vorliegen. 
A.3.2.7.2 Nur Bodenbelastung 
( )⎟⎟⎠
⎞
⎜⎜⎝
⎛
−⋅⎟⎟⎠
⎞
⎜⎜⎝
⎛ ⋅
−=
011 bioKFKbio BW
ρ
 
Dieser Fall ist komplementär zur Variante 1, geht also davon aus, dass alle Schad-
stoffkonzentration im Boden vorliegt und keine Substanz mit dem Sickerwasser zu-
geführt wird. 
A.3.2.7.3 Quellstärke und nur Einzellayer mit Bodenbelastung 
( )⎟⎟⎠
⎞
⎜⎜⎝
⎛
−⋅⎟⎟⎠
⎞
⎜⎜⎝
⎛ ⋅
−=
011 bioKFKbio BW
ρ
; 
Hier geht das Programm davon aus, dass sowohl mit dem Sickerwasser Substanz 
zufließt als auch im Boden bereits Konzentration vorhanden ist. Die Bodenwerte 
werden hier nur in dem Layer berücksichtigt, für den ein Messwert angegeben wird, 
während in Variante 2 für alle Layer mit eingeschaltetem biologischem Abbau die 
Korrektur eingesetzt wird. 
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In diesen Formeln bedeuten: 
 
Variable Erläuterung 
0bio  Ausgangswert der Korrektur des 
biologischen Abbaus 
FK Feldkapazität des jeweiligen Layers 
KBW KBW des jeweiligen Layers 
ρ Dichte des Bodens im jeweiligen 
Layer 
bio tatsächlich verwendete Korrektur 
des biologischen Abbaus 
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A.3.2.8 Simulationsoptionen 
Im Menü Extras/Optionen können essentielle Einstellungen des Simulationsmodells 
verändert werden. Hier ist jedoch größte Vorsicht geboten, da eine Änderung in die-
sen Parametern vielfach eine große Auswirkung hat. Die nächste Abbildung zeigt die 
Voreinstellungen dieses Menüpunktes 
 
Im Anschluss werden die einzelnen Optionen kurz erläutert. 
A.3.2.8.1 Dispersion 
Ist „Dispersion berücksichtigen“ eingeschaltet, werden bei der Festlegung der einzel-
nen Layer des Bodens die Kd- und damit die KBW-Werte angepasst. 
AFKK d
disp
d ⋅=  
mit 
B
K
z
F
d
u
eAzA
⎟⎟⎠
⎞
⎜⎜⎝
⎛
⋅−
⋅+=
v
1
3
 
worin A und B nachfolgend erläutert werden. 
 
( ) ( )dispd dzKzB 105104 loglog −⋅+=  
und  
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( )fluxbmdisp dxxdA 10log++⋅=  
 
In diesen Formeln besitzen die einzelnen Variablen und Konstanten die folgende Be-
deutung: 
 
Variable Erläuterung 
disp
dK  Dispersionskorrigierter Verteilungskoeffizient 
ddisp Dispersionslänge in [m] 
dflux Fließlänge, fluxflux dd max≤  in [m] 
xm ( )
( )01,01,0
410
−
−
=mx  
xb mb xx ⋅−= 1,010  
z1 .. z5 Koeffizienten, zur Vermeidung von Verwechs-
lungen mit der Konzentration hier als z und nicht 
als c bezeichnet; A in der obigen Herleitung 
kann als z2 verstanden werden. 
fluxdmax  max. Fließlänge in [m], im Programm = 10m 
vu mittlere vertikale Versickerungsgeschwindigkeit 
Kd Boden-Wasser-Verteilungskoeffizient 
 
Die Einheiten der einzelnen Koeffizienten sind jeweils so zu wählen, dass sich AF, A 
und B dimensionslos ergeben. (Zur genauen Herleitung der Dispersion siehe Pro-
jektbericht.) 
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In der Voreinstellung des Programms wird die Dispersion mit einem Faktor von 0,01 
berücksichtigt. Dieser Wert kann entweder über die beiden Vorgaben 1/10 bzw. 
1/100 oder über das freie Eingabefeld geändert werden. Es sind nur Werte zwischen 
0 und 1 möglich. 
A.3.2.8.2 Tracer 
Zur Simulation von Tracern kann der KBW-Wert aller Schichten auf einen einheitli-
chen Wert (TracerKBW) eingestellt werden. Zur Verwendung dieses Werts in den 
Simulationen muss die Option „Tracerdurchlauf“ eingeschaltet werden. 
A.3.2.8.3 KBW-Korrektur 
Zur Berücksichtigung der Einstellung eines „stationären Zustandes“ kann die KBW-
Korrektur gesetzt werden. Sie berücksichtigt zeitliche Unterschiede zwischen dem 
Abtransport von Substanz im Sickerwasser und dem Nachliefern durch Lösen von 
Substanz vom Festkörper (Boden) sowie durch Zulauf aus dem darüberliegenden 
Layer. Da die Kaskadengleichung aus Gleichgewichtsbedingungen abgeleitet ist, 
kann die KBW-Korrektur die Einstellung dieses Gleichgewichts berücksichtigen. 
 
Die hellgrau dargestellte Formel zeigt die Korrektur innerhalb der Optionen an. In-
nerhalb des Programmcodes steht KBW* für 1/KBW. Die Korrektur ergibt sich mithin 
als 
t
KBWFaktor
BW
BW
e
K
K
alt
neu
−
⋅
=
*
*
1
1
 
bzw. innerhalb der mathematischen Ableitung 
t
KBWFaktor
altBWneuBW eKK
−
⋅=  
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A.3.2.8.4 mittlere Versickerungszeit 
 
Die Zeit, in der im Durchschnitt ein Layer durchflossen wird, kann als mittlere Versi-
ckerungszeit eingetragen werden. Innerhalb des Programms wird diese Zeit verwen-
det, um die Layerdicke zu berechnen. Vergrößern des Wertes führt zu größeren Lay-
erdurchmessern, verkleinern entsprechend zu Layern mit geringerem Durchmesser. 
A.3.2.8.5 Tongehalt 
 
Im Gegensatz zu der vorherigen SISIM-Version wurde hier die fixierte Tonschwelle 
von 20% Tongehalt im Boden aufgehoben, d.h. sowohl die Tonschwelle als auch die 
Steigung der linearen Korrektur sind definierbar. 
100
etonschwelltontonkKK tond
korr
d
−
⋅Δ⋅+=  
mit  
18.0
max
1000
785.62
−
⎟⎟⎠
⎞
⎜⎜⎝
⎛
⋅=
w
ton
Ck  
A.3.2.8.6 Modell der Sickergeschwindigkeit 
 
Hier kann das Modell zur Berechnung der mittleren vertikalen Versickerungsge-
schwindigkeit gewählt werden. 
 
1.) Sickergeschwindigkeit nach Grünhoff 
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2.) Sickergeschwindigkeit nach Langguth 
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3.) Sickergeschwindigkeit nach Grünhoff / (Sf-S0)*n 
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A.3.2.9 Programmoptionen 
Im Menü „Programmoptionen“ können der Anteil der Prozessorleistung für SI-
SIM 2006, das Verzeichnis für die temporär notwendigen Dateien sowie der Umfang 
der Datenausgabe per Excel festgelegt werden. 
 
A.3.2.9.1 Prozesspriorität 
Wenn bei Simulationen mit langer Laufzeit der Computer neben der Simulation noch 
andere Aufgaben ausführen soll, empfiehlt es sich, die Prozesspriorität zu senken. In 
diesem Fall ist es angeraten, die Priorität auf „Niedrig“ zu stellen. (Das entspricht der 
Einstellung „Niedrig“ der Option „Prozesspriorität einstellen“ im Taskmanager von 
Windows). 
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A.3.2.9.2 Temporärordner 
SISIM 2006 benötigt insbesondere zum Darstellen der Simulationen temporären 
Speicherplatz auf der Festplatte.  
 
Das Verzeichnis für die temporären Daten kann über die Schaltfläche  ein-
gestellt werden. Im nachfolgenden Dateidialog lässt sich das neue Temporärver-
zeichnis auswählen. 
 
A.3.2.9.3 Excelausgabe 
Die Ausgabe der Simulationsergebnisse erfolgt in graphischer Form und bei Bedarf 
auch in gedruckter Fassung. Zusätzlich besitzt SISIM 2006 die Möglichkeit, die Simu-
lationsergebnisse im Excelformat auszugeben. 
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Es lassen sich die Daten aller oder nur des letzten Layer vor dem Grundwasserspie-
gel ausgeben. Diese Ausgabe kann, je nach Umfang der Simulation und Ausstattung 
des Computers einige Minuten in Anspruch nehmen. 
A.3.2.9.4 Systeminformationen 
Die Option „Systeminfo“ des Hilfemenüs („?“) liefert Daten über den Computer, auf 
dem SISIM 2006 installiert ist. Diese Informationen können z.B. im Supportfall mögli-
cherweise wichtig werden. 
 
Kurze Informationen über SISIM 2006 sowie email-Adressen und essentielle Sys-
temangaben können durch “?/Info“ angezeigt werden: 
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A.3.2.9.5 Hilfe 
Die Online-Hilfe kann über „?/Hilfe“ aufgerufen werden. Ist auf dem Computer ein 
Acrobat-Reader von Adobe installiert, so wird ein pdf-Dokument geöffnet, das sowohl 
einen Einblick in die Theorie als auch in die Installation und Bedienung von SI-
SIM 2006 gibt. 
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Das pdf-Dokument kann jedoch auch separat außerhalb von SISIM 2006 geöffnet 
werden. Im Ordner „C:\Programme\CHEMLOG\SISIM2006\Docs“ ist die Datei 
„BuchDeu.pdf“ zu finden. 
Wenn eine Acrobat-Version oder das pdf-Dokument nicht gefunden werden können, 
erscheint statt der Hilfe die Meldung: 
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A.3.3 Ausgabe der Ergebnisse 
Die Ausgabe der Ergebnisse kann in SISIM 2006 je nach Fragestellung und Daten-
typ in verschiedenster Weise erfolgen. 
A.3.3.1 Graphische Ausgabe und Ausdruck von Reports 
SISIM 2006 stellt das Ergebnis einer Berechnung wie in der vorherigen Version dar. 
 
Mit Hilfe der Schaltflächen ( , ,  und 
) kann auch in dieser Version zwischen der Anzeige der Boden- und 
Sickerwasserwerte einerseits und dem Bodenprofil bzw. dem zeitlichen Profil ge-
wechselt werden. 
Auch der Ausdruck auf einem Drucker ist mit Hilfe der Schaltfläche  
kein Problem. 
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A.3.3.2 Screenshots 
Darüber hinaus kann von der jeweiligen Bildschirmdarstellung des Ergebnisfensters 
eine Momentaufnahme (ein Screenshot) angefertigt werden. Dazu muss lediglich die 
Schaltfläche  gedrückt werden und anschließend ein Dateiname vergeben 
werden. 
 
Die gespeicherte Bitmapdatei kann in jedem Windowsprogramm weiterverwendet 
werden, wie hier für das Beispiel Bodenkonzentrationen im Layer (Boden-
konz./Layer) dargestellt. 
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Deichvorland_Boden_Trichlorethen_050818.bmp 
 
A.3.3.3 Datenexport zu Excel 
Ist in den Optionen (Menü:Extras/Optionen) die Excelausgabe eingeschaltet,  
 
so wird eine Excelmappe mit den Simulationsdaten im Arbeitsordner (Standort) er-
zeugt, deren Name sich aus dem Wort „layerzellen“ sowie dem Datum und der Uhr-
zeit zusammensetzt. So ist z.B. die Datei „layerzellen20060718150409.xls“ am 
18.07.2006. um 15 Uhr 04 und 9 Sekunden gespeichert worden. Die Namensverga-
be geschieht automatisch. 
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Die Excelmappe enthält die vier 4 Tabellen: SISIM Fracht, SISIM Layer, SISIM Zellen 
Ct und  SISIM Zellen CW. Je nach Optionsauswahl sind hier die Daten des letzten 
oder aller Layer enthalten. 
A.3.3.3.1 Fracht (SISIM Fracht) 
Das erste Tabellenblatt enthält die fortschreitende Simulationszeit (t) und die dazu-
gehörigen kumulierten Frachten (die Masse der Substanz, die den untersten Layer 
durchfließt). Die Tabellenüberschrift enthält zusätzlich die Gesamtzeit (Anzahl Zeit-
abschnitte) der Simulation. 
Time2400 versus Freight 
t Fracht
0 0
1 0
2 0
3 0
4 0
5 0
6 0
7 0
8 0
9 0
10 0
.
.
.
.
.
.
2386 2078,50499
2387 2081,64359
2388 2084,7799
2389 2087,91391
2390 2091,04562
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2391 2094,175
2392 2097,30205
2393 2100,42675
2394 2103,54909
2395 2106,66906
2396 2109,78665
2397 2112,90183
2398 2116,01461
2399 2119,12496
2400 2122,23287
  
 
In diesem Beispiel hat die Simulation das Zeitlimit von 2400 Monaten erreicht. Dieser 
Wert ist als Voreinstellung unter dem Menü „Simulation/Vorgaben“ zu finden. 
A.3.3.3.2 Layerdaten (SISIM Layer) 
In diesem Tabellenblatt werden die Simulationsparameter der einzelnen Layer aufge-
führt, wie nachfolgend für den obigen Fall gezeigt. 
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Nr von bis abbau zeigen KBW Diffak pH maxval maxsick 
0 0 0 FALSCH FALSCH 0 0 7 0 0 
1 0 0,05081971 FALSCH WAHR 0,08306294 0,0009054 0 39,7794258 3,30419596 
2 0,05081971 0,10163942 FALSCH WAHR 0,08306294 0,0009054 0 15,9728272 1,32674995 
3 0,10163942 0,15245913 FALSCH WAHR 0,08306294 0,0009054 0 11,7604938 0,97686116 
4 0,15245913 0,20327885 FALSCH WAHR 0,08306294 0,0009054 0 9,73667752 0,80875704 
5 0,20327885 0,25409856 FALSCH WAHR 0,08306294 0,0009054 0 8,49143532 0,70532356 
6 0,25409856 0,30491827 FALSCH WAHR 0,08306294 0,0009054 0 7,62707978 0,63352765 
7 0,30491827 0,35573798 FALSCH WAHR 0,08306294 0,0009054 0 6,98212122 0,5799555 
8 0,35573798 0,40655769 FALSCH WAHR 0,08306294 0,0009054 0 6,47723713 0,53801834 
9 0,40655769 0,4573774 FALSCH WAHR 0,08306294 0,0009054 0 6,06805034 0,50403009 
10 0,4573774 0,51031845 FALSCH WAHR 0,07877952 0,00086293 0 5,97386771 0,47061845 
11 0,51031845 0,5742898 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 6,45670773 0,41813939 
12 0,5742898 0,63826116 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 5,85017293 0,37885991 
13 0,63826116 0,70223251 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 5,37849263 0,34831368 
14 0,70223251 0,76620387 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 5,00020829 0,32381581 
15 0,76620387 0,83017522 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 4,68914601 0,30367127 
16 0,83017522 0,89414657 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 4,42808528 0,28676486 
17 0,89414657 0,95811793 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 4,20524965 0,27233392 
18 0,95811793 1,02208928 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 4,01231851 0,25983961 
19 1,02208928 1,08606064 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 3,84328061 0,24889263 
20 1,08606064 1,15003199 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 3,69364535 0,23920219 
21 1,15003199 1,21400334 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 3,56001369 0,23054814 
22 1,21400334 1,2779747 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 3,43975458 0,2227601 
23 1,2779747 1,34194605 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 3,33079833 0,21570404 
24 1,34194605 1,40591741 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 3,23149536 0,20927314 
25 1,40591741 1,46988876 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 3,14051213 0,20338102 
26 1,46988876 1,53386012 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 3,05675257 0,19795671 
27 1,53386012 1,59783147 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 2,97931614 0,19294189 
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28 1,59783147 1,66180282 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 2,90745184 0,18828793 
29 1,66180282 1,72577418 FALSCH WAHR 0,06476046 0,00069373 0 2,84052084 0,18395345 
 
Der Standort besteht demnach aus 29 Layern (fiktive Schicht nicht mitgezählt). 
Die Tabelle enthält noch mehr Spalten, jedoch ist aus Platzgründen hier nur ein Aus-
zug dargestellt. 
Die wichtigsten Spalten aus der Abbildung sind die Layertiefenangaben (Starttiefe 
„von“ und Endtiefe „bis“) in Metern, die Information des biologischen Abbaus („Ab-
bau“), für den „FALSCH“ oder „WAHR“ eingestellt sein kann, sowie die Maximalkon-
zentrationen der einzelnen Layer im Boden („maxval“) bzw. Sickerwasser („max-
sick“). Von Interesse sind daneben auch die KBW-Werte der Layer neben der Kas-
kadenvariablen „Diffak“, deren Ableitung aus der Dokumentation der älteren SISIM-
Version hervorgeht. 
Einige Spalten der Tabelle sind für die Ausgabe zukünftiger Werte bereits vorgese-
hen, jedoch noch nicht genutzt. Ein Beispiel dafür ist der pH-Wert des einzelnen 
Layers. 
A.3.3.3.3 Bodenkonzentrationen (SISIM Zellen Ct) 
Die Daten des Konzentrationsverlaufs im Boden im letzten oder in allen Layern kön-
nen in der Tabelle „SISIM Zellen Ct“ angesehen werden. Hier sind in den Überschrif-
ten zum einen die Maximalanzahl Zeitschritte, zum Anderen die Gesamtzahl Layer 
bzw. die Layernummern angegeben. 
Time2400 versus Layer 29
 29
0 0
1 0
2 9,3448E-85
3 1,1402E-75
4 1,8861E-70
5 8,9409E-67
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6 6,1792E-64
7 1,2726E-61
8 1,1404E-59
9 5,5663E-58
10 1,71E-56
.
.
.
.
.
.
2386 2,69247964
2387 2,69052162
2388 2,6885524
2389 2,68657201
2390 2,68458049
2391 2,68257787
2392 2,6805642
2393 2,6785395
2394 2,67650383
2395 2,67445721
2396 2,6723997
2397 2,67033131
2398 2,6682521
2399 2,6661621
2400 2,66406136
 
A.3.3.3.4 Sickerwasserkonzentrationen (SISIM Zellen CW) 
Wie im Beispiel für die Bodenkonzentration zeigt die Tabelle „SISIM Zellen CW“ die 
entsprechenden Sickerwasserkonzentrationen 
Time2400 versus Layer 29
 29
0 0
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1 0
2 6,0517E-86
3 7,3843E-77
4 1,2214E-71
5 5,7902E-68
6 4,0017E-65
7 8,2415E-63
8 7,385E-61
9 3,6047E-59
10 1,1074E-57
.
.
.
.
.
.
2386 0,17436623
2387 0,17423943
2388 0,1741119
2389 0,17398365
2390 0,17385468
2391 0,17372499
2392 0,17359458
2393 0,17346346
2394 0,17333163
2395 0,17319909
2396 0,17306584
2397 0,17293189
2398 0,17279724
2399 0,17266189
2400 0,17252585
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